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Introducción Capitulo 1 
1.1. Importancia del fuego en los ecosistemas mediterráneos 
El paisaje mediterráneo ha sido modelado por diferentes perturbaciones, siendo el 
fuego la más importante (Naveh 1975). Debido a esto, muchos han sido los trabajos 
sobre la respuesta de la vegetación al fuego en sus diferentes aspectos. En cuanto a las 
estrategias de regeneración (germinación y rebrote) destacan los trabajos de Christensen 
y Muller (1975), Keeley y Zedler (1978), Malanson y O’Leary (1982), Casal et al. 
(1984) Malanson y Trabaud (1988), Moreno y Oechel (1991, 1992) y Keeley (1991, 
1992). La dinámica de la cobertura vegetal y diversidad de especies también ha sido 
tratada ampliamente en la literatura (Hanes 1971, Trabaud y Lepart 1981, Keeley y 
Keeley 1981, Keeley et al. 1981, van Wilgen 1982, Keeley y Keeley 1984, Arianoutsou 
1984, Casal 1985, Hobbs y Atkins 1990, Keeley 1991). Igualmente, la dinámica de la 
estructura vertical y acumulación de biomasa y nutrientes ha sido estudiada en diferentes 
ecosistemas mediterraneos: Specht (1969), Debano y Conrad (1978), Gray (1982) 
Schlesinger et al. (1982) y Riggan et al. (1988), en el chaparral; van Wilgen (1982) van 
Wilgen et al. (1990) en el funbos sudafricano; Arianoutsou (1984) y Malanson y 
Trabaud (1988) en matorrales europeos y Gómez Gutiérrez et al. (1988), Casal et al. 
(1990), Carreira (1992), Carreira et al. (1992) Fernández Santos (1991) y Abad et al. 
(1997), en escobonales y tojales de la Península Ibérica, entre otros muchos. 
Aunque los estudios sobre de la ecología del fuego son numerosos, no lo son 
tanto aquellas que consideran al factor espacial como elemento importante. Actualmente, 
el conocimiento de las relaciones ecológicas en el espacio aparece como una de las 
últimas fronteras de la ecología (Kareiva 1994) y, por extensión, de la ecología del 
fuego. Aún así, existen pocos trabajos que sitúan en un contexto espacial, y a diferentes 
escalas, los factores que pueden incidir sobre las dinámicas de los ecosistemas afectados 
por el fuego. Reflejo de esto, una de las variables cruciales en el estudio de la 
perturbación fuego, como es la variabilidad espacial de la gravedad del fuego a pequeña 
escala apenas ha sido estudiada hasta ahora (Bond y van Wilgen 1996), si exceptuamos 
algunos trabajos en brezales del norte de Escocia (Hobbs et al. 1984, Hobbs y 
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Gimingham 1984, Atkins y Hobbs 1995) y en el chaparral del sur de California (Davis et 
al. 1989). Ya en los últimos años, se han realizado estudios que cuantifican el patrón 
espacial existente para variables relacionadas con el comportamiento del fuego y medidas 
directas de la gravedad del mismo (Franklin et al. 1997, Pérez y Moreno (en prensa)). 
Es sabido que la gravedad del fuego tiene efectos directos (efecto del calor) e 
indirectos (modificación del ambiente fisico-químico y biológico) sobre el reclutamiento 
por lo que tiene una gran importancia en la regeneración de la vegetación tras el fuego 
(Keeley 1987). Por tanto, su variabilidad espacial también será importante en dicha 
regeneración. Al nivel espacial, existen pocos trabajos que estudian la relación entre la 
gravedad del fuego y el patrón de reclutamiento y supervivencia de las plántulas (Davis 
et al. 1989, Moreno y Oechel 1991, 1992, Rice 1993, Tyler 1995, 1996, Ne’eman et al 
1992, Izhaki et al. 1992). Davis et al. (1989) muestran las complejas interacciones entre 
banco de semillas antes del fuego, abundancia de la vegetación, gravedad del fuego y 
establecimiento posterior al fuego considerando diversas especies vegetales. Sus 
resultados indican que los patrones espacial de las especies están determinados por claros 
en la cubierta vegetal, relacionados a su vez con la gravedad del fuego. Otros trabajos 
Por otro lado, Shafr y Yarranton (1973) estudiando la dinámica de la distribución 
espacial de las especies tras el fuego, distinguieron distintos patrones espaciales en 
diferentes etapas del proceso. La mayor heterogeneidad espacial ocurrió en estados 
transitorios (entre 4 y 11 años tras el fuego), debido a complejas interacciones entre las 
variables ambientales y la competencia entre las especies. Esta mayor heterogeneidad fue 
acompañada de una disminución del tamaño de la manchas. Finalmente, a partir de los 11 
anos tras el fuego, existió una mayor homogeneidad, es decir, hubo una menor intensidad 
de patrón y el tamaño de mancha tendió a aumentar. No obstante, Schaefer (1993) no 
encontró tendencias en los tamaños de las manchas considerando variables 
multiespecíficas en dos estados sucesionales postincendio diferentes, aunque si encontró 
dichas tendencias para variables determinadas. Por tanto, no existe una tendencia clara en 
la literatura en lo que se refiere a dinámica tras el fuego de los patrones espaciales. 
2 
Introducción capitulo 1 
1.2. Evolución de los métodos de análisis espacial 
Desde los primeros estudios que demostraron que la distribución espacial de la 
vegetación no es aleatoria (Blachman 1935, Claphan 1936, Watt 1947, Ashby 1948, 
Withford 1949), se han desarrollado diferentes aproximaciones para detectar la 
heterogeneidad y el patrón espacial en comunidades vegetales. 
Greig-Smith (1952a) propuso la descripción del patrón espacial de las especies a 
pequeña escala mediante unidades de muestreo contiguas en transectos o mallas. El 
patrón espacial se interpretó a partir de la representación de los valores de la varianza 
para diferentes tamaños de cuadrado, obtenidos agrupando las unidades de muestreo en 
bloques de tamaño creciente en sucesivas potencias de dos (2, 4, 8, 16, . . . . etc.). En estas 
representaciones, los máximos o picos de la varianza indicarían la escala o distancia entre 
las manchas, más tarde denominadas como grano, mientras que la magnitud de dichos 
picos, indicarían la intensidad del patrón espacial, es decir, las diferencias entre las 
manchas existentes detectadas en una superficie heterogénea (Pielou 1969). Estos 
métodos de análisis fueron comprobados en comunidades artificiales de patrón espacial 
conocido (Greig-Smith 1952b, Phillips 1954). 
La heterogeneidad espacial de las plantas está condicionada por uno, varios o 
grupos de factores ambientales correlacionados, actuando de manera diferente en 
diferentes microhábitats (Greig-Smith 1964). Kershaw (1958) encontró que la variación 
en la abundancia de las especies mayoritarias (Agrostis tenuis y Festuca ovina) estuvo 
condicionada por el patrón de profundidades del suelo. Brereton (1971) observó que la 
heterogeneidad espacial puede permitir una mejor comprensión de cómo es el control de 
la distribución de las especies por los factores ambientales y un mejor entendimiento de 
los mecanismos que actúan en la sucesión. 
La existencia de cambios en los patrones de distribución espacial de las plantas en 
el tiempo fue sugerida también por Greig-Smith (1952a, 1952b) y estudiada con mayor 
profundidad por Kershaw (1958) empleando la misma metodología citada anteriormente 
3 
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(varianza de cuadrados en bloques). Kershaw (1958) observó diferentes patrones 
espaciales en diferentes estadios sucesionales (colonización inicial, secundaria y 
estabilización final) en pastizales de gramineas del Norte de Gales. Tras una fase inicial, 
las manchas de Agro& temis, la especie más importante, se fueron agregando en 
manchas de mayor tamaño, lo que significó un aumento en la escala o grano. 
Posteriormente, se observó una desaparición de dichas manchas, lo que indicó una 
disminución de la heterogeneidad espacial. Sin embargo, otros autores encontraron 
dinámicas de los patrones espaciales diferentes a la anterior, usando la misma 
metodologia. Anderson (1967) estudiando diferentes etapas sucesionales en Australia e 
Islandia, no encontró resultados que evidenciaran que las especies pioneras presentan un 
tamaño de grano menor, ni que las intensidades de sus patrones fueran más intensos que 
especies que se incorporaron más tarde en la sucesión. Además, aunque fueron 
observados patrones de distribución espacial distintos en etapas sucesionales distintas, no 
necesariamente fueron reflejo de distintos grados de estabilidad o madurez del 
ecosistema. No obstante, Brereton (1971) en ecosistemas próximos a las costas galesas 
encontró, tras una etapa inicial distribuida al azar, una agregación que significó un 
aumento del tamaño de grano y un aumento de la heterogeneidad, es decir, de la 
intensidad del patrón espacial. Finalmente, este autor encontró una fase, en la que tanto 
el grano, como la intensidad del patrón decreció, como fue apuntado anteriormente en 
otros trabajos (Margalef 1958, Kershaw 1958, Greig-Smith 1964). Shati y Yarranton 
(1973) desarrollando la misma metodologia de varianza de cuadrados en bloques en 
bosques boreales canadienses, también encontraron varias fases en la dinámica del patrón 
espacial. Estos autores encontraron un aumento progresivo de la heterogeneidad hasta 
llegar a una última fase, llamada tardía, en la que disminuyó la heterogeneidad con la 
llegada de especies caracteristicas de etapas sucesionales maduras. Anterior a la fase 
tardía, encontraron el máximo de heterogeneidad junto con una disminución en la escala 
o tamaño de grano, a diferencia de lo descrito en otros trabajos. Shati y Yarranton 
(1973) sugirieron que estos periodos de mayor heterogeneidad y disminución del grano 
pueden ser procesos que ocurren en etapas sucesionales de transición entre etapas 
marcadamente diferentes. Morrison y Yarranton (1973) también apuntaron la idea de 
conexión entre cambios sucesionales y variaciones en el patrón espacial. 
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Los métodos de varianza cuadrado en bloques tienen varias limitaciones: 1) 
necesidad de tamaños de bloque en potencias sucesivas de dos, 2) los resultados 
dependen del punto de comienzo dentro del tansecto o malla, 3) lo no independencia de 
las estimaciones de la varianza y 4) no distinguen entre mancha y claro (Ludwig y 
Goodall 1978, Pielou 1977). Hill (1973a) desarrolló una variante de la varianza de 
cuadrados en bloques, en la que la construcción de los bloques agregando unidades de 
muestreo se realiza admitiendo solapamiento entre ellos, lo que permite construir bloques 
de tamaño 1,2, 3, .._, etc., por lo que no es necesario restringirse a bloque de tamaño en 
potencias sucesivas de dos (2,4, 8, _.., etc.) (Ludwig y Goodah 1978). 
Posteriormente, Goodall (1974) propuso un nuevo método, esta vez, basado en 
la distancia entre cuadrados en lugar del tamafío de bloque agregado y empleando 
siempre la misma unidad de cuadrado. Con este método se representan igualmente los 
valores de la varianza pero frente a la distancia entre observaciones, evitando el error 
cometido al representarlos frente a los tamaños de bloque, ya que el tamaño del bloque 
intluye en la varianza. Por tanto, con la llegada de estos métodos, los cálculos del grano 
y de la intensidad del patrón fueron más precisos. En los años siguientes, muchos 
trabajos compararon los métodos de varianza-cuadrado en bloques frente a aquellos 
métodos de varianza-cuadrado basados en las distancias entre unidades de muestreo 
(Pielou 1977, Ludwig y Goodall 1978, Goodall y West 1979). En general, estos trabajos 
reconocen una mayor precisión del método de Goodah (1974) frente al de HiU (1973a), 
aunque ambos métodos pueden presentar resultados complementarios para la descripción 
del patrón espacial de una determinada variable (Ludwig y Goodall 1978). 
También Goodall(l974) propuso una variante al método anterior, utilizando, en 
lugar de todos los pares de puntos posibles, sólo una muestra de ellos seleccionada al 
azar. El analisis de esa muestra al azar presentaba dos ventajas: mayor sencillez en el 
procesado matemático (especialmente teniendo en cuenta la capacidad de los equipos 
informáticos en los años 70) y el poder aplicar tests estadísticos para examinar 
diferencias entre las varianzas a diferentes distancias (Ludwig y Goodah 1978). 
Carpenter y Chaney (1983) compararon cuatro métodos de anitlisis espacial: analisis 
espectral (Ripley 1978, ver más adelante), varianza-cuadrado basado en bloques (Greig- 
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Smith 1952a), basado en bloques según Hill(1973a) y basado en distancias, pero usando 
una muestra al azar (Goodah 1974). Este último método fue el que resultó más preciso 
para cinco tipos diferentes de patrón espacial artificiales conocidos a priori. Sin 
embargo, no incluyeron el método de Goodah utilizando todos los puntos, por la 
dificultad añadida en el procesado. Ludwig y Goodall (1978) propusieron la división de 
los datos en dos submuestras: una para ser analizada todos los pares de puntos posibles, 
y otra, con la que testar los picos de varianza obtenidos con la anterior submuestra, 
utilizando sólo pares de puntos escogidos al azar. Tanto en el método propuesto por Hill 
(1973a) como el propuesto por Goodall (1974) la intensidad del patrón, es decir, la 
magnitud de los picos de varianza eran dependientes de la distancia de separación de las 
manchas. Además el patrón a más pequeña escala podía verse enmascarado. Galiano 
(1982a) propone una modificación a dichos métodos por la cual se evitaban dichos 
problemas. 
Hasta ahora se han expuesto métodos basados en cuadrados, sin embargo, en 
determinados casos (por ejemplo en muestreos con baja densidad de la variable en 
cuestión (Ludwig y Reynolds 1988) o en estudios de competencia) es más eficiente el 
desarrollo de métodos sin parcelas definidas @lotless) basados en la distancia entre una 
planta y su vecino más próximo. Estos métodos se basan en diferentes índices, que luego 
son testados para detectar la existencia o no de patrón, pero no permiten una 
cuantificación de la escala de dicho patrón espacial. Los índices de Hopkings y Pielou 
parecen ser los más apropiados según un estudio comparativo de diferentes índices de 
dispersión a finales de los setenta (Goodall y West 1979). Posteriormente se han 
propuesto otros indices con buenos resultados en el análisis espacial de la vegetación 
(Nicolás et el. 1980, Galiano 1982b, Galiano et al. 1987). 
Otra técnica de analisis espacial basada en distancias es el llamado analisis 
espectral (Platt y Demnan 1975, Ripley 1978, Kenkel 1988a 1988b). Esta se basa en el 
examen de dependencias espaciales y temporales mediante funciones de autocorrelación 
espacial mediante transformaciones de Fourier. Una de estas técnicas de analisis espectral 
basadas en la función k de Ripley (RipIey 1976) y correcciones posteriores (Haase 1995) 
han sido empleadas con éxito en el estudios de dinámica de la vegetación (Skarpe 1991, 
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Zhang y Skarpe 1995) y de las interacciones intraespecificas e interespecificas en 
comunidades vegetales (Haase et al. 1996, 1997) 
Paralelamente, con el objeto de abordar la información espacial, no de una o 
varias especies como hasta ahora, sino de toda la comunidad en su conjunto, se 
desarrollaron técnicas que utilizan analisis muhivariante (Walker et al. 1972, Hill 1973b, 
Goodman 1978, Whittaker et al. 1979a, 1979b, Shmida y Whittaker 1981, Bouxin y 
Gautier 1982). Galiano (1983) combinó técnicas de análisis multivariante (análisis de 
redundancia) con técnicas de análisis espacial basadas en varianza-cuadrados en bloque 
(Galiano 1982a). En este último trabajo, realizado en pastizales de la Sierra de 
Guadarrama, se discute la importancia de considerar el conjunto de especies y sus 
relaciones espaciales para obtener una visión más completa de la estructura de la 
comunidad. Posteriormente, se realizaron otros trabajos que compaginaron análisis 
multivariante y técnicas de analisis espacial (Olswig-Whittaker et al. 1983, Sterlmg et al. 
1984, Gibson y Greig-Smith 1986). Otros métodos basados en analisis canónico de 
correspondencias permiten calcular el grado de dependencia espacial y de los factores 
ambientales, asi como su interacción, en una determinada comunidad vegetal (Borcard et 
al. 1992, Legendre 1993). 
La teoría de las variables regionalizables (o autocorrelacionadas) desarrolladas 
por Matheron en minería a finales de los 60 y principios de los setenta dio un 
extraordinario impulso a la descripción de la distribución espacial de las variables (Rossi 
et al. 1992). Sin embargo, debido a su enfoque extraordinariamente matemático 
transcurrió un tiempo hasta que fue incorporado por geólogos y edafólogos al estudio 
del anlisis espacial cuantitativo. Joumel y Huigbregts (1978) desarrollaron a partir de la 
teoría de Matheron diferentes técnicas analíticas matemáticas, denominadas técnicas 
geostadísticas, para la detección del patrón espacial y el mapeado de yacimientos 
auríferos. A principios de los 80, se puso de manifiesto la utilidad de las técnicas 
geostadísticas en estudios de edafología (Burguess y Webster 1980a, 198Ob, Webster y 
Burguess 1980, Burguess et al. 1981 y MacBratney y Webster 1983). Posteriormente, 
los trabajos de Vieria et al. (1983) Webster (1985) y Trangmar et al. (1985) 
constituyeron excelentes revisiones de las aplicaciones de la geostadística a las ciencias 
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del suelo. El desarrollo de la geostadística también dio un impulso al interés por la escala 
a la que aparece la heterogeneidad para determinadas variables en la naturaleza, que ya 
había sido considerada fundamental para entender el funcionamiento de los ecosistemas 
(Wiens 1976). 
Paralelamente, y a partir de la misma base teórica de la geostadística (basada en el 
semivariograma) se puede calcular la dimensión fractal (Mandelbort 1982) índice entre 1 
(independencia espacial) y 2 (total dependencia espacial) con la que se resume la 
dependencia espacial. Entre los trabajos que utilizan la dimensión fractal destacan los de 
Burrough (1983a, 1983b), Phillips (1985) y Krummel et al. (1987). Phillips (1985) 
recomienda complementar el anlisis fractal con el estudio de los semivariogramas. 
Posteriormente Palmer (1988) concluyó, en una interesante crítica a los métodos basados 
en fractales, que el grado de dependencia espacial no puede resumirse en un sólo 
número, ya que varía con la escala de estudio. Sm embargo, los patrones espaciales 
pueden ser resumidos representando los valores de dimensión fractal con respecto a las 
distintas escalas de estudio empleadas (Palmer 1988, 1990, Bell et al. 1993). 
En resumen, la llegada de la geostadística a la Ecologia permite evaluar e 
interpretar con precisión los patrones de distribución en el espacio y en el tiempo 
(Robertson 1987). Rossi et al. (1992), hacen una excelente síntesis de su aplicación a 
problemas de tipo ecológico. Poco a poco, estas técnicas van siendo aplicadas con mayor 
frecuencia a diferentes problemas ecológicos, tales como la heterogeneidad de los 
nutrientes del suelo (Jackson y Caldwell 1993, Schlesinger et al. 1996, Robertson et al 
1997), la disponibilidad de nitrógeno en el suelo (Robertson et al 1988, Robertson et al 
1993, Gross et al. 1995) o el crecimiento y productividad de especies arbóreas (Biondi et 
al. 1994). 
capítulo 1 
1.3. El fuego y los ecosistemas en elevaciones medias del sur de Sierra 
de Gredos 
El número de incendios y la superficie quemada han ido ascendiendo durante las 
últimas décadas en España y en otros países mediterráneos (Trabaud 1989, Vélez-Muñoz 
1990, Delattre 1993, Vázquez 1996). La estadística de incendios en los últimos años en 
España muestra la extensión del fenómeno a un mayor número de zonas, especialmente a 
zonas desarboladas (Vázquez 1996) y un incremento en las superficies afectadas por 
grandes incendios (Moreno et al 1998) y quemadas en más de una ocasión (Vázquez y 
Moreno, enviado). Estas tendencias en el régimen de incendios presentan la 
particularidad de mostrar una gran variabilidad espacial que responden a factores 
estructurales del territorio de tipo ecológico y sociológico (Vázquez 1996). 
En la región mediterránea europea y, en concreto, en la Península Ibérica se ha 
producido durante las últimas décadas un abandono de las actividades agrícolas y 
ganaderas tradicionales en muchos ecosistemas de tipo mediterráneo (Fernández-Ales et 
al. 1992; Sancho Comins et al. 1993). El abandono de estas actividades tradicionales 
conduce a que áreas de cultivo o pasto pasen a matorral, produciéndose normalmente un 
aumento de la cantidad y la combustibilidad de la biomasa y de su probabilidad de nuevo 
fuego (Abad et al. 1997) lo que podría alterar, previsiblemente, el régimen de incendios. 
Como ocurrió previamente en otros países desarrollados, estos cambios en la cantidad y 
calidad del combustible en algunos ecosistemas de la Península Ibérica, han hecho 
necesarios la investigación y la aplicación de técnicas de gestión para reducir riesgos de 
futuros grandes incendios (Casal 1982, Casal et al. 1990, Vega 1985a, 1985b, Vega et 
al. 1987, Rego et al. 1987, Vélez-Muñoz 1990, Abad et al. 1997). 
La Sierra de Gredos puede ser un buen ejemplo de cambio de uso y abandono de 
las actividades tradicionales agrícolas y ganaderas. Actualmente, en las laderas sur de la 
Sierra de Gredas existen dos tipos de comunidades mayoritarias: los pinares de Pinus 
pinmter consecuencia de repoblaciones realizadas en los años 50 y 60, y los matorrales 
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de especies genisteas, básicamente del género Cytisus, procedentes del fuego o del 
abandono de cultivos o pastos. 
La regeneración tras el fuego de los pinares de las especies frecuentes en la 
región mediterránea, tales como P. pinaster, P. pinea, P. gdvestris y P. halepensis, 
depende de la estructura inicial del bosque (Barbero et al. 1987). Un factor decisivo en la 
regeneración del pinar fue la entrada de semillas, que depende a su vez la edad del pinar 
(Vélez-Muñoz 1985, Castro et al. 1990) la producción de semillas de ese año y la 
proximidad a individuos supervivientes (Castro et al. 1990). En el establecimiento, 
germinación y supervivencia de los nuevos pinos, intluyen los procesos erosivos (Castro 
et al. 1990), la pendiente (Vélez-Muñoz 1985), la depredación, el estrés hídrico y el 
herbivorismo (Castro et al. 1990). Vélez-Muñoz (1985) observó que la extracción de los 
restos incendiados para la explotación forestal, intluyó positivamente en la regeneración 
de los pinares de P. pinaster, al igual que la acumulación de restos carbonizados. 
En un incendio en la provincia de Valencia y en circunstancias favorables, la 
regeneración de P. pinaster fue del 90% tras el primer año (Vélez-Muñoz 1985). No 
obstante, en muchos casos la regeneración de P. pinaster fue muy variable, dispersa y 
agregada (Vélez-Muñoz 1985, Barbero et al. 1987, May 1990, Castro et al. 1990, 
Saracino y Leone, Abad et al. 1997, Vallejo y Ahoza 1998) siendo muy abundante en 
determinados y nula en otros. Este patrón espacial tras el fuego, propició en ocasiones 
situaciónes mixtas o con gran abundancia de especies arbustivas (Barbero et al 1987) 
como ocurre en la zona donde se centra este estudio (Faraco et al. 1993, Pérez 1997, 
Pérez et al. 1997). Sin embargo se citan en la literatura situaciones tras el fuego en que la 
regeneración de P. pinaster no existe (Vélez-Muñoz 1985, May 1990, Faraco et al. 
1993, Pérez 1997). Bajo estos pinares de Pimspinmter suele existir un sotobosque de 
arbustos, cuya acumulación de biomasa puede suponer un mayor peligro de incendio 
(Vélez-Muñoz 1985, Vega et al. 1987, Rego 1987). La estrategia regenerativa de estas 
especies de sotobosque frente al fuego es un factor importante en la sucesión tras un 
incendio (Barbero et al. 1987). Además, la competencia de estas especies de respuesta 
más rápida que el pinar puede dificultar la regeneración de los pinares, como resultó en 
pinares de P. nigru (Trabaud y Campant 1991). May (1990) encontró que, tres años tras 
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el fuego, un pinar de P. pinuster fue sustituido por un tojal en el sur de España. Casal et 
al. (1986) encontró que dos años y medio tras el fuego las repoblaciones de P. pinuster 
dieron paso a matorrales de tojos y brezos. Igualmente, en la Sierra de Gredos, Faraco et 
al. (1993) observaron que, tanto tras fuegos de pinares de P. pinuster como de 
escobonales, se producía una colonización rápida, en unos 5 años, por parte del 
escobonal No obstante, existió presencia minoritaria de pinos (8%) en zonas quemadas 
como pinar. Pérez (1997) en la misma zona, obtuvo valores entre 0 y 9% de cobertura 
en parcelas de pinares maduros quemados cinco años atrás. 
La corta de especies competidoras alrededor de los pinos jóvenes resultó 
beneficiosa para la regeneración del pinar en el levante español (Vélez-Muñoz 1985). 
Actualmente, la corta de especies competidoras se realiza habitualmente para favorecer 
la regeneración del pinar en zonas de pinar quemado en las laderas sur de Sierra de 
Gredos. Los incendios controlados de sotobosque han sido una práctica recomendada 
para mantener pinares de P. pinuster con abundante matorral, disminuyéndose el riesgo 
de incendio y evitando una frecuencia elevada de incendios (Rego et al. 1987) que 
transformaria el pinar en matorral. Vega et al (1987) mediante fuegos controlados de 
primavera y otoño disminuyeron el 55% del combustible más propenso a quemarse 
exsitente antes del fuego y el 64% dos años después del fuego. 
Por otro lado, la dinámica postincendio de matorrales mediterráneos europeos de 
leguminosas ha sido estudiada por varios autores en diferentes especies: Cytisus 
scopar~us (citado en Casal 1987, Faraco et al. 1993), Cytisus balunsue (Debussche et al. 
1980; Gómez Gutiérrez et al. 1988), Ulex ewopaeus (Casal et al. 1984; Puentes et al. 
1985; Casal et al. 1986, Vera de la Fuente 1994), Cdicotome spinosa (Franquesa 1985), 
Cytisus multiflorus (Fernández Santos 1991; Faraco et al. 1993) y Cytisus eriocurpus 
(Faraco et al. 1993). Las especies del género Cytisws, son rebrotadoras facultativas con 
sistemas radiculares profundos de los que parten brotes tras corta o quema, como ha sido 
demostrado en C. mult$orus (Femandez-Santos 1991), C. buhsue (Gómez Gutiérrez 
et al. 1988, Fernández-Santos y Gómez-Gutiérrez 1994) y C. scopurius (Bravo 1980, 
Bossard 1993, Bossard y Rejmanek 1994). Intensidades del fuego moderadas son las que 
más favorecen el rebrote en C. buhsue (Gómez Gutiérrez et al. 1988). C. scopurius es 
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capaz de rebrotar tras la corta, siendo su respuesta menor si se hace entre Julio y 
Octubre (Bossard 1993, Bossard y Rejmanek 1994). En cuanto a la capacidad 
germinativa tras el fuego, es sabido que las leguminosas son especies con semillas duras 
e impermeables y con un porcentaje de germinación bajo (Rolston 1978, Abdallah et al. 
1989, Moreno-Marcos et al. 1992). Diferentes tratamientos de temperatura similares a 
los alcanzados en incendios naturales pueden interrumpir el periodo de latencia en 
semillas de leguminosas (Martin et al. 1975). Esto también fue demostrado para semillas 
de Cytisus (Abdallah et al. 1989, Añorbe et al. 1990) y Ulex (Gutiérrez 1994). Además 
de la temperatura, la estratificación y el escariticado tiene efectos importantes en la 
germinación de las semillas de C. mu~tiflorus y C. balarme (Añorbe et al. 1990). Por 
otro lado, la dispersión de estas semillas se produce por dehiscencia explosiva 
desplazándose a varios metros de la planta madre, aunque los insectos, especialmente 
hormigas pueden contribuir extraordinariamente a su dispersión (Moreno-Marcos et al. 
1992). 
La capacidad de rebrote y una mayor probabilidad de germinación en ecosistemas 
perturbados han podido favorecer la colonización de este tipo de ambientes. El 
mantenimiento de algunas zonas de matorral de leguminosas de la Península Ibérica 
puede depender de la existencia de fuegos repetidos, aunque no muy recurrentes (Casal 
1987). 
Dado que los paisajes en los que alternan pinares de repoblación y matorral son 
comunes a muchos ecosistemas mediterráneos, el aumento en la frecuencia de incendios 
puede contribuir a que los pinares sean sustituidos por matorrales naturales constituidos 
en general por especies mejor adapatadas a ambientes postincendio. Así pues, en muchas 
zonas de tipo mediterráneo se podría producir una homogeneización del paisaje y por 
tanto un aumento en el riesgo de incendio (Turner et al. 1989, Moreno 1989) Por+rtoZ 
parece necesario estudiar la dinámica postincendio de pinares y especialmente de los 
matorrales que en muchas ocasiones los sustituyen tras el fuego, para conocer la relación 
de estos paisajes con el fuego. 
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La acumulación de biomasa y la productividad primaria pueden permitimos 
predecir cual será la intensidad y el comportamiento del fuego (Specht 1969, Trabaud 
1989). Por esto, es importante cuantificar la dinámica de la biomasa tras el fuego para 
estimar cual sería la intensidad del fuego y poder predecir sus efectos en los ecosistemas. 
Por otro lado, la comparación entre distintos ecosistemas de clima mediterráneo como 
son la garriga francesa, el chaparral californiano y el matorral australiano, mostró 
grandes similitudes en cuanto a la acumulación de la biomasa y la productividad, aunque 
pudieran existir diferencias debidas a la disponibilidad de agua y de nutrientes entre las 
distintas observaciones (Specht 1969). Posteriormente se publicaron numerosos trabajos 
que midieron la acumulación de biomasa y la productividad en diferentes estadios 
sucesionales. Así, en el chaparral californiano destacan los trabajos de Debano y Conrad 
(1978) Gray (1982) Schlesinger et al. (1982), y en especial el trabajo de Riggan et al. 
(1988). Otros ecosistemas mediterráneos que también han sido estudiados en este 
aspecto son los brezales australianos (Spetch 1966) elfynbos de Sudafrica (van Wilgen 
1982, van Wilgen et al. 1990) y la garriga francesa (Malanson y Trabaud 1988). 
Los trabajos citados anteriormente aportan valores generales que caracterizan la 
biomasa aérea en distintos ecosistemas de matorral mediterráneos y en diferentes edades 
tras el fuego. Las variaciones entre ellos son importantes: 3-4 años tras el fuego la 
biomasa oscila entre 696 y 1086 g me’; entre 530 y 3094, a los 6-7 años y entre 2039 y 
8290 g rn-’ de los 8 a los 23 años tras el fuego. Otra característica común es la 
productividad tanto de materia viva como de biomasa muerta. En Ceanothus 
rnegocarpus (Schlesinger et al. 1982) ya hubo una cantidad considerable de muerto a los 
cinco años tras el fuego, aunque en la mayoría de los trabajos anteriores el material 
muerto se empezó a acumular a partir de los 10 años. Otros trabajos también han puesto 
de manifiesto que la acumulación de biomasa en la hojarasca supone un porcentaje 
importante de la biomasa total (Dlack 1987, Piggan et al 1988). 
Una consecuencia de las altas intensidades en un incendio es la pérdida de 
nutrientes acumulados en la biomasa, hojarasca y horizontes superticiales del suelo 
(Chandler et al. 1983). Las pérdidas de nitrógeno ocurren fundamentalmente por 
volatilización (Christensen 1984), mientras que el fósforo sufre menor volatiliiación que 
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el nitrógeno (Debano y Conrad 1978) y es exportado en partículas finas de ceniza en la 
columna de humo (Whelan 1995). A mayor intensidad del fuego, mayores pérdidas de 
nutrientes en el ecosistema, pero suele ir acompañado de una mayor disponibilidad de 
nutrientes (mas P que N) en los primeros momentos tras el fuego (Christensen y Muller 
1975, Debano y Conrad 1978). Esta mayor fertilidad del suelo es aprovechada por 
algunas especies para consumir de manera “lujuriosa” dichos nutrientes (Rundel y Parson 
1980, Christensen 1984) lo que explica parcialmente la rápida regeneración por el fuego 
estudiada en el chaparral californiano (Schlesinger y Gil1 1980). Los chaparrales más 
productivos están sujetos a fuegos más intensos que limitan la acumulación de nutrientes 
y pueden también limitar la subsecuente productividad (Hellmers et al. 1955, McMaster 
et al. 1982, Riggan et al. 1988). La alta acumulación de nitrógeno en hojas, ramas finas y 
hojarasca puede producir la volatilización durante el fuego de grandes cantidades de 
nitrógeno contenido en estos. Debano y Conrad (1978) cuantificaron el nitrógeno 
volatilizado en el lo%, mientras que Riggan y López (1982) lo cifraron en un 25%. En 
otros ecosistemas no mediterráneos, las pérdidas de nitrógeno pueden ser incluso 
mayores (hasta un 85% del combustible) (De Bel1 y Rolston 1970). La conservación de 
determinadas zonas de chaparral, en especial con pendiente acusada, puede verse en 
peligro debido a estas pérdidas de nutrientes por volatilización (Riggan et al. 1988) y 
erosión tras fuegos intensos. En general, podemos decir que el fuego altera el ciclo 
biogeoquímico de los nutrientes vegetales (Raison 1979) y es un agente fertilizante del 
suelo, pero debido a las pérdidas en el balance global del ecosistema, no tiene carácter 
conservativo (St John y Rundel 1976). 
En matorrales de leguminosas y escobonales, la acumulación de biomasa con 
respecto al tiempo transcurrido tras el fuego en estudios anteriores mostraron gran 
variación, dependiendo de la especie y del ecosistema en cuestión. Los valores máximos 
de acumulación de biomasa se obtuvieron en matorrales de Cytims scopmius: 4.4 kg me* 
entre 2 y 4 años en Oregón (Wheeler et al. 1987), 4.8 kg m-z a los 3-4 años en California 
(Bossard y Rejmanek 1994) y 8.4 kg rn-* a los 5-6 en Escocia (Wheeler et al. 1987). 
Cytisus scoparius es una de las especies de Cytisus que más se ha investigado por su 
condición de invasora en ecosistemas americanos, australianos y neozelandeses. El 
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crecimiento tiene un pico en primavera y otro en otoño aunque no cesa la elongación 
durante el verano (Wilhams 1981, Bossard y Rejmanek 1994). La actividad fotosintética 
de sus tallos es un 40% del total anual (Bossard y Rejmanek 1992) y tiene como ventaja 
el poder fijar carbono ininterrumpidamente a lo largo del año (Nilsen et al. 1993) lo que 
permite suplir fósforo a los nódulos de rizhobium (Bossard y Rejmanek 1992). Además, 
los tallos fotosintéticos minimizan el efecto del herbivorismo sobre brotes y hojas, lo que 
le comiere a estas especies una gran plasticidad para colonizar hábitats degradados 
(Bossard y Rejmanek 1992). Wheeler et al. (1987) encontraron que C. scoparius estaba 
seis veces más nodulada (por gramo de raiz) que especies de aliso. Asimismo, este autor 
detectó picos de nitrogenasa en primavera y en otoño, aunque no cesó en verano. Las 
cantidades fijadas en Oregón y Escocia fueron 1 .O-1.2 y 3.0-3.6 g N mm2 ye’ (Wheeler et 
al. 1987). Dancer et al. (1977) obtuvieron 2.0 g N mm* y-r. Estas cantidades fueron 
superiores a las obtenidas en el chaparral para especies de Ceunofhus: 0.8-1.6 g N me2 y’r 
(Black 1987) y 2.3 g N me2 y-’ (Riggan et al. 1988). La cantidad de biomasa acumulada 
por matorrales de leguminosas tras el fuego en otros trabajos fue menor que la 
encontrada para C. scoparius: menos de 1 kg mm2 a los 3-4 anos tras el fuego en tojales 
de Ulex parv1J7orus (Abad et al. 1997) y escobonales de C. mult~ji’orus (Fernández 
Santos et al. 1991, Casal 1982) y en tomo a 3-4 kg me2 en tojales de 9 anos de Ulex 
parvrjlorus (Abad et al. 1997) y de 8 aiios en Ulex europaeus (Casal et al. 1990) y 
escobonales de 8 años de C. bulunsae (Gómez Gutiérrez et al. 1988). 
Tanto los pinares como los escobonales se convierten en escobonales varios años 
después del fuego (Faraco et al. 1993). Por tanto, el fuego destruye las repoblaciones de 
P. pinuster y facilita la existencia de zonas continuas de matorral en menos de una 
década, aunque con presencia minoritaria de P. pinuster en las zonas quemadas como 
pinar. Posteriormente, se dispara la cobertura de necromasa (Faraco et al 1993) y 
hojarasca (datos no publicados), produciéndose cambios cualitativos cruciales en caso de 
nuevo fuego. Las comunidades postincendio provenientes de fuegos de pinar y 
escobonal se convierten en escobonales similares en cuanto a la cobertura total 5 años 
tras el fuego (Faraco et al. 1993). Ambos ecosistemas, tanto pinares como matorrales se 
convierten en escobonales rápidamente, con una biomasa aérea más hojarasca entre 10.3 
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y 13.8 kg m-’ incluyendo la hojarasca en poco menos de veinte años tras el fuego (datos 
no publicados). Gran cantidad de la biomasa de las especies leñosas en el ecosistema esta 
contenida en el material muerto y en la hojarasca, que cobra mayor protagonismo aún en 
las zonas quemadas como pinar (datos no publicados). 
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1.4. Objetivos generales 
Los objetivos generales y la estructura de esta memoria de tesis doctoral son los 
siguientes. En el siguiente capítulo, Patrones espaciales del combustible y de la 
gravedad del fuego, estudiaremos si el patrón espacial de la calidad y cantidad total del 
combustible disponible para arder condicionó el patrón espacial de la gravedad del 
incendio o si son las condiciones meteorológicas reinantes durante el incendio las que 
controlan el comportamiento del fuego. La respuesta a esta pregunta nos permitirá saber 
si el patrón espacial de la gravedad del incendio es predecible en función de variables 
relacionadas con la estructura de la vegetación antes del fuego. Estudiando un incendio 
ocurrido por causa natural (rayo) en un matorral maduro de Cyrkrus striatus subsp. 
eriocurpus, los objetivos concretos de este capítulo son determinar el patrón espacial de 
la biomasa aérea antes del fuego, la gravedad del incendio, así como las relaciones de 
dependencia entre ambas variables. 
En el tercer capítulo, Demografla y patrón espacial postincendio de Cytisus 
striatus subsp. eriocarpus, determinaremos los cambios poblacionales relativos al 
número total de efectivos y su distribución espacial durante los primeros 4 años como 
consecuencia de producirse el incendio estudiado en el capítulo anterior. Asimismo, 
cuantiticaremos la supervivencia de las diferentes cohortes, considerando también el 
factor espacial. Por último, valoraremos la relación entre dichos patrones espaciales y 
otros relacionados con la estructura previa del matorral, especialmente su biomasa, y con 
la gravedad del incendio. 
En el cuarto capítulo, Dinámica y patrón espacial postincendio de la 
comunidad vegetul, estudiaremos la dinámica espacio-temporal de la comunidad vegetal 
durante los primeros cuatro años tras el fuego, concretamente de la riqueza específica y 
cobertura total, así como de las especies más abundantes. La parcela de estudio fue la 
misma que en los dos capítulos anteriores. También estudiaremos las posibles relaciones 
de tales patrones espaciales con variables descriptoras de las condiciones anteriores al 
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incendio o de la gravedad del mismo. Asimismo, estudiaremos las relaciones, al nivel 
espacial, entre el desarrollo de la comunidad herbácea con respecto a la población de C. 
eriocurpus. Por último, en el quinto capítulo enumeraremos las conclusiones generales 
extraidas de la investigación desarrollada en los tres capítulos anteriores. 
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Patrones espaciales del combustible y de la gravedad del fuego 
2.1. INTRODUCCIÓN 
Capítulo 2 
2.1.1. Variabilidad espacial de la gravedad del fuego 
Un incendio es un fenómeno complejo en el que interaccionan la vegetación, que 
determina la cantidad, calidad y distribución espacial del combustible, la topografia y las 
condiciones meteorológicas reinantes durante la propagación del fuego. Así pues, un 
mismo tipo de vegetación puede quemarse de forma diferente, según que dichos factores 
cambien durante la propagación del fuego (Chandler et al. 1983). El resultado es que, 
incluso en áreas donde la vegetación es relativamente homogénea, la progresión del 
fuego es altamente variable (Albini y Andersen 1982), lo que puede dar lugar a un 
variado patrón espacial de zonas quemadas más o menos intensamente. 
Está demostrado que la respuesta de los organismos y ecosistemas al fuego puede 
estar controlada por factores dependientes del comportamiento del fuego (Bond y van 
Wilgen 1996), entre los que, la gravedad del incendio, es uno de los más importantes 
(Bond et al. 1990, Moreno y Oechel 1991, Moreno y Oechel 1994, Schimmel y 
Grandström 1996). Por ello, parece claro que para entender la dinámica tras el fuego de 
un determinado ecosistema es necesario conocer su relación con la gravedad del fuego. 
No obstante, la distribución de los organismos en el espacio es variable (Greig-Smith 
1952a, 1979, Margalef 1958, Hill 1973a), al igual que los recursos por los que compiten, 
particularmente los edaticos (Burguess y Webster 19804 1980b, Webster y Burguess 
1980, Burguess et al. 1981, MacBratney y Webster 1983, Jackson y Caldwell 1993, 
Schlesinger et al. 1996). Ya que tanto la vegetación (Moreno y Oechel 1994) como el 
suelo (Marion et al. 1992, Giovtini y Lucchesi 1997) son alterados de distinta manera 
según la gravedad del incendio, conocer la respuesta de un determinado ecosistema al 
fuego requiere un estudio de la variabilidad espacial de la gravedad del fuego. Por ello, 
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es necesario situar en un contexto espacial, y a diferentes escalas, los factores que 
pueden incidir sobre las dinámicas de los ecosistemas afectados por el fuego. 
Al nivel espacial, la respuesta de los organismos es compleja. Tumer et al. (1994) 
estudiaron la influencia del tamaño de las manchas del incendio y de la gravedad de éste 
sobre la regeneración de la vegetación en el incendio del Parque Nacional de 
Yellowstone (USA), concluyendo que, a pesar del impacto significativo de la gravedad 
del incendio, o del tamaño de las manchas quemadas, otros factores paisajísticos que 
operaban a mayor escala jugaron un papel más importante. Hasta ahora, el estudio de la 
variabilidad espacial de la gravedad del fuego, sobre todo a pequeña escala (de menos de 
un metro a decenas de metros), ha sido poco estudiado (Bond y van Wilgen 1996), 
siendo ésta una de las asignaturas pendientes de la ecología del fuego. No obstante, 
Hobbs et al. (1984) y Hobbs y Atkins (1988) han relacionado variaciones en la estructura 
del combustible y variaciones espaciales de temperatura durante el fuego. Así, Hobbs et 
al. (1984) mostraron que la variabilidad espacial de la gravedad del incendio en brezales 
del norte de Escocia cambiaba según la edad transcurrida desde el último incendio. Dicha 
variabilidad espacial era mayor en los brezales más viejos, lo que atribuyeron a la 
aparición de claros debidos a la mortalidad de los individuos más viejos (Hobbs y 
Gimingham 1984). Una mayor variabilidad espacial de las temperaturas en superficie 
puede conllevar un cambio en las oportunidades de regeneración tras el fuego de las 
diferentes especies debido a su diferente respuesta a la intensidad del fuego (Rundel et al. 
1987, Bradstock y Myerscough 1988, Malanson y Trabaud 1988, Bradstock et al. 1992, 
Moreno y Oechel 1993). En el chaparral de sur de California, Davis et al. (1989) 
encontraron que las temperaturas máximas registradas en la superficie del suelo durante 
un incendio experimental fueron menores en los claros existentes en la vegetación antes 
del fuego, donde hubo más semillas en el suelo y mayor establecimiento de plántulas tras 
el fuego, siendo la respuesta de la vegetación dependiente de tales variaciones. 
Igualmente, Atkins y Hobbs (1995) encontraron que la variabilidad espacial a diferentes 
escalas de las temperaturas que se registran durante un incendio estaban relacionadas, 
básicamente, con la vegetación y la hojarasca en interacción con el viento. 
22 
Patrones espaciales del combustible y de la gravedad del fuego 
2.1.2. Cuantificacith de los patrones espaciales 
Capítulo 2 
Ninguno de los estudios anteriormente citados procedió a determinar y 
cuantificar de manera precisa el patrón de la variabilidad espacial de la intensidad del 
fuego, ni a cuantificar el grado de relación con los posibles factores que pudiesen 
controlarlo. Pérez (1997) en un incendio experimental de un escobonal de la Sierra de 
Gredos, utilizaron técnicas de anirlisis espacial para cuantificar el patrón de la variabilidad 
espacial de los combustibles antes del incendio, así como de diferentes medidas de la 
gravedad del fuego, con objeto de determinar las posibles relaciones de dependencia 
entre ambas. En este trabajo, la biomasa existente antes del fuego no presentó el mismo 
patrón que las medidas de gravedad del fuego y la correlación entre ambas variables, 
tanto no espacial como espacial, tire baja. Esto vendría a indicar que, cuando existe poca 
dependencia espacial en la vegetación anterior al fuego, inferir un patrón de gravedad del 
fuego a partir de la vegetación existente antes del incendio puede no ser apropiado. 
Recientemente, Franklin et al. (1997) analizaron el patrón espacial de las temperaturas 
registradas durante un incendio experimental en un bosque de Quercus y Acer en 
Kentucky (USA), en relación con el combustible (biomasa de hojarasca y forna) y la 
topografia a escala de decenas de metros. Estos autores estudiaron fuegos controlados 
de superficie y de baja intensidad, resultando que la topografia, que, a su vez, estaba 
relacionada con la biomasa y la humedad edâfica, fueron las variables que mejor se 
relacionaron con las temperaturas registradas durante el incendio. 
A diferencia de la mayoría de los trabajos existentes en la bibliograIIa, el patrón 
espacial será estudiado en nuestro caso mediante técnicas geostadísticas. Estas técnicas 
de modelado estadístico de la dependencia espacial son particularmente útiles para este 
tipo de estudios (Rossi et al. 1992, Robertson y Gross 1994). La geostadística es una 
herramienta matemática que permite detectar y cuantificar la continuidad espacial de una 
determinada variable, esto es, verificar si el valor de dicha variable es dependiente de su 
posición en el espacio y, por tanto, puede ser predecible en función de los valores de los 
puntos vecinos (Webster 1985, Isaaks y Srivastava 1989, Rossi et al. 1992). Además, la 
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geostadística permite cuantificar dicha dependencia, y hallar hasta qué distancia existe 
continuidad espacial, es decir, a partir de qué distancia el valor de la variable no tiene 
relación alguna con el valor de otra observación 
Por otra parte, la mayoría de los estudios sobre el impacto de la gravedad del 
fuego sobre una determinada propiedad del ecosistema suelen hacerse utilizando 
incendios o quemas controladas, de forma que el experimentador pueda tener medidas 
directas de la intensidad. La utilización de incendios no controlados para estos estudios 
es más dificil, ya que no se dispone de tales medidas de la gravedad del fuego. En 
nuestro caso utilizamos medidas indirectas de la gravedad del fuego, tales como la 
medida de los diámetros mínimos de las ramas que quedan tras el incendio. Moreno y 
Oechel(l989) mostraron que tales medidas se relacionaban bien con medidas directas de 
la intensidad del fuego. Más recientemente, Pérez y Moreno (en prensa) han mostrado 
que dichas medidas son buenas predictoras de una variable importante en el 
comportamiento del fuego, como es el tiempo de residencia de la temperatura por 
encima de determinados valores umbrales. Estas conclusiones se obtuvieron en un 
incendio experimental de un escobonal similar al aquí estudiado, lo que permite suponer 
que las medidas de las ramas quemadas, tal como se hará aquí, puede ser una buena 
estimación de la gravedad del fuego. Pérez (1997) también estudió la importancia de la 
microtopografia, sin que obtuvieran resultados que demostraran la influencia de dicha 
variable en las diferentes medidas de la gravedad del fuego efectuadas. 
La principal hipótesis a comprobar fue que el patrón espacial de la calidad y 
cantidad total del combustible disponible para arder condiciona el patrón espacial de la 
gravedad del incendio. La hipótesis alternativa sería que las condiciones meteorológicas 
reinantes durante el incendio controlan el comportamiento del fuego. Si fuera así, el 
patrón espacial de la gravedad del incendio sería impredecible en función de variables 
relacionadas con la estructura de la vegetación antes del fuego. 
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2.1.3. Objetivos 
Capital0 2 
Los objetivos de este trabajo fueron: a) determinar el patrón espacial de la 
biomasa aérea antes de un incendio ocurrido por causa natural (rayo) en un matorral 
maduro de Cytisus striutus subsp. eriocarpus, b) determinar el patrón espacial de 
diferentes medidas indicadoras de la gravedad del incendio, y c) verificar las posibles 
relaciones de dependencia entre ambos tipos de variables, a fin de determinar que 
factores que controlan la gravedad del incendio a nivel espacial. 
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2.2. MATERIAL Y MÉTODOS 
2.2.1 Área de estudio 
La zona de estudio está situada en la vertiente sur de la Sierra de Gredos, 
concretamente, en el término de San Esteban del Valle, Ávila (40”13’25”N, 4’58’5O”W) 
(Fig. 2.1). El 20 de Agosto de 1993, un rayo originó un incendio que afectó a unas 50 
Ha, parte de ellas estaban cubiertas por un pinar de Pinuspirzuster y parte lo estaban por 
un escobonal de Cytisus slriafus subsp. eriocarpus (en lo sucesivo C. eriocarpus). En la 
zona quemada como escobonal, a una altitud de 1330 m.s.n.m., se seleccionó un area 
relativamente homogénea, en una ladera con un 37,7% de pendiente y de orientación 
oeste-noreste (295”) en la que se instaló una parcela de 1 OO x JO m, reticulada a 1 x 1 m 
(1000 cuadrados en total) (Fig. 2.1). La historia de la parcela fue reconstruida por 
fotointerpretación de los vuelos disponibles en la zona, la estadística registrada en los 
partes de incendio y datos obtenidos en trabajos anteriores (Faraco et al. 1993). En 
1958, la parcela de estudio era un pinar, se quemó en 1976, sucediéndole un escobonal 
que se desarrolló hasta el incendio objeto de estudio en este trabajo, teniendo, por tanto, 
17 años en el momento de quemarse por segunda vez. 
El sustrato de la parcela y zona adyacente está formado por rocas plutónicas 
(granitos adamellíticos de dos micas) (Anónimo 1970). El suelo es de tipo ránker, con un 
pH ácido, de textura arenosa y pobres en bases y en fósforo asimilable (Gallardo Lancho 
et al. 1981) y con abundantes afloramientos rocosos (Jiménez Guerra et al. 1975). El 
clima es de tipo supramediterráneo húmedo (Rivas Martínez 1987), registrándose en las 
estaciones más próximas a la parcela de estudios unas precipitaciones medias anuales de 
1362 mm (Serranillos, 40” 2O’N, 4O 54’W, 1235 m. s. n. m.) y una temperatura media 
anual de 13.7T (EJ Arenal, 40” 15’N, 5’ OS’W, 891 m. s. n. m.). La vegetación potencial 
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de la zona corresponde a un bosque de melojos (Luzulo forsteri-Quercetum pyrenaicae 
Rivas-Martínez) (Rivas-Martínez 1987). Actualmente, es conservan en el area de estudio 
escasas zonas con dicho tipo de vegetación. La vegetación dominante son repoblaciones 
de P. pinaster con porcentajes medios en tomo al 40 % de la superficie forestal del área 
de estudio. Estos pinares alternan con matorrales de genisteas, entre las que destacan 
especies del género Cytims que suponen aproximadamente un tercio de la superficie 
forestal (Anónimo 1989) 
2.2.2. Cálculo del combustible y de la gravedad delfuego 
Con objeto de estimar la biomasa anterior al fuego y la gravedad del fuego en la 
parcela de estudio, durante el otoño siguiente al fuego se midieron los diámetros basales 
de los esqueletos de todas las plantas quemadas, así como los diámetros minimos de las 
ramas quemadas (Fig. 2.1) siguiendo el procedimiento descrito por Moreno y Oechel 
(1989). 
La biomasa vegetal existente antes del incendio, tanto total como sus diferentes 
fracciones, o tipos (viva, muerta), se reconstruyó a partir de los diámetros basales de las 
739 plantas quemadas enraizadas en los 1000 cuadrados 1 x 1 m, utilizando modelos de 
regresión cuadráticos. Para la reconstrucción de dichos modelos se escogieron un tota) 
de 60 individuos de C. eriocurpus en todo el rango de tamaños existente en las 
proximidades de la parcela de estudio. Estos individuos fueron cortados y pesados in 
situ. Posteriormente, fueron transportados al laboratorio para su fraccionamiento en 
diferentes clases de tamaño: ramas menores de 0.5 cm de diámetro, ramas entre 0.5 y 1 
cm entre 1 y 2 cm, mayores de 2 cm y biomasa muerta. La biomasa de cada una de las 
fracciones distinguidas fue secada en estufa (48h a 70°C) y posteriormente pesada, con 
objeto de convertir peso fresco a peso seco. 
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Dihmetros mínimos 









Dihmetros basales ,/ 
de todas las \ 
plantas quemadas 
Fig. 2.1. Esquema de muestreo. A) Localización de la parcela de estudio dentro de Península Ib&& 
concretamente en San Esteban del Valle, provincia de hila, situado en la ladera sur de la 
Sierra de Ciredas; B) Tamailo de la parcela y malla de muestreo 1 x 1 m; C) Medidas en los 
esqueletos vegetales tras el fuego de i05 diámetros basaies y ios ciiámeiros mínimos de ias ramas 
quemadas de todas las plantas quemadas de Cytrsus etiocorpus en cada 1 x 1 m. 
Con los datos de diámetro, altura y biomasa total y por tamaños obtenidos para 
cada individuo se procedió a construir modelos de regresión y posterior estimación de la 
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biomasa a partir del diámetro y la altura. En una fase preliminar, se calcularon los 
modelos de regresión por pasos entre la biomasa frente al diámetro y a la altura, 
resultando que esta última variable no aportaba información adicional significativa a la 
aportada por el diámetro, por lo que fue excluida de las ecuaciones. Los modelos de 
regresión cuadráticos fueron calculados para las variables transformadas (In (x+1)) ya 
que presentaron coeficientes de determinación (2) más altos que sin dicha 
transformación. De esta manera, se calculó la biomasa total en función del diámetro para 
las especies C. eriocmpus (individuos vivos y muertos) (Tabla 2.1). 
Tabla 2.1. Parámetros de los modelos de regresión caadrákxx entre biomasa y diámetro 
cY=& +4(x)++“)) de las diferentes fracciones de tamafio acumuladas para C. eriocarpus 
vivos y muertos. Todos los datos fueron previamente transformados a In (x+1). 
3 g. 1. F P b b b 
c. enocarpus vivos 
Biomasa total 
Biomasa < 0.5 cm 
Biomasa < 1 cm 
Biomasa < 2 cm 
Biomasa viva 
C. eriocarpus muertos 
Biomasa muerta 
0.95 20 200.2 < 0.001 0.199 6.226 0.948 
0.89 20 79.0 < 0.001 0.197 6.251 1.361 
0.91 20 99.8 < 0.001 0.236 6.447 1.406 
0.94 19 137.7 < 0.001 0.180 6.657 1.400 
0.95 20 138.7 < 0.001 0.235 6.397 1.109 
0.92 38 225.4 < 0.001 -0.682 7.917 1.649 
Igualmente se construyeron la ecuaciones para las fiacciones de biomasa viva de 
C. eriocurpus menor a 0.5 cm, menor a 1 cm, menor a 2 cm y total vivo (Tabla 2.1). Una 
vez calculado el total y las fracciones agrupadas por tamaños se calculó el valor de cada 
fracción por diferencia entre ellas. Así, los coeficientes de regresión utilizados fueron 
más altos, se redujo el error para las variables con menor coeficiente individual y la suma 
de las diferentes fracciones de biomasa quedaron ajustadas al total estimado. Así pues la 
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biomasa muerta se calculó restando la biomasa viva a la biomasa total; la biomasa mayor 
a 2 cm, restando la fracción menor de 2 cm a la biomasa viva y así, sucesivamente. 
En este capítulo se utilizará la biomasa total calculada antes del incendio y el 
cociente entre la biomasa muerta y la biomasa viva como variable indicativa de la calidad 
del combustible, y que, en lo sucesivo, denominaremos biomasa antes del fuego y 
biomasa muerta/viva, respectivamente. 
Una vez reconstruida la biomasa antes del fuego, se procedió a calcular la 
biomasa remanente tras el fuego, con objeto de estimar la biomasa consumida a través de 
la diferencia entre ambas. Para el cálculo de la biomasa aérea remanente tras el fuego se 
seleccionaron 40 esqueletos de plantas quemadas en una zona adyacente a la parcela, 
procediéndose a medir su diámetro basal y el diámetro mínimo de sus ramas quemadas. 
Posteriormente, estas cuarenta plantas fueron cortadas, pesadas en fresco y, parte de 
ellas, transportadas al laboratorio donde fueron desecadas en estufa a 70°C durante 48h 
para determinar su peso seco. La biomasa de los esqueletos de las plantas, esto es, la no 
consumida por el fuego, fue calculada mediante un modelo de regresión múltiple lineal 
con los datos de los 40 ejemplares cortados tras el fuego. En dicho modelo, la variable 
dependiente fue la biomasa total remanente tras el fuego y las variables independientes 
fueron el diámetro basal y el diámetro mínimo medio de las ramas quemadas de cada 
planta (Ec. 2.1). Todas las variables incluidas en el modelo fueron previamente 
transformadas a In(x+l). 
Ecuación 2.1 Biom. remanente = 1.00 + 4.06 X Diám. basal - 0.74 X Diám. mm. quemadas 
” = 40; 2 = 0.89; p < 0.001 
La biomasa consumida se calculó como la diferencia entre la biomasa antes del 
fuego y la que quedó en los esqueletos tras el incendio. La biomasa consumida total fue 
distribuida en fracciones de diferente tamaño teniendo en cuenta el diámetro mínimo 
medio de las ramas quemadas, asumiendo que primero se. consumió la biomasa muerta y 
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luego la biomasa viva de menor a mayor diámetro. Posteriormente, se calculó el calor 
total liberado en la combustión de la biomasa aérea de C. eriocqms (en 10 sucesivo, 
calor liberado). Para este cálculo, se utilizó el poder calorifico (5140 kcal kg.’ ) de una 
especie del mismo género (Cytisus scoparius), calculado en una zona próxima 
(Hernando 1987) y la humedad de las diferentes fracciones consideradas (0 a 0.5, de 0.5 
a 2, mayor de 2 cm. y muerto) medidas en un incendio controlado realizado a mediados 
de Junio sobre la misma especie de este estudio (Pérez y Moreno, en prensa) (Ec. 2.2): 
Ecuación 2.2 Calor liberado = Calor de combustión - Calor de vaporización del agua 
Moreno y Oechel (1989) encontraron que el diámetro mínimo de las ramas 
quemadas se relacionaba bien, incluso a escala de 1 x 1 m, con medidas de la temperatura 
máxima del incendio, obtenidas por medido de pastillas sensibles al calor, o con las 
pérdidas de masa de agua en calorimetros abiertos al paso del fuego. Recientemente, en 
una zona próxima a la considerada en este estudio, Pérez y Moreno (en prensa) 
observaron que el diámetro minimo de las ramas quemadas de C. eriocurpus se 
relacionaba bien con el tiempo de residencia por encima de 150°, lo que avala la 
utilización de dicha medida como índice de la gravedad del fuego. 
En el presente estudio, se utilizará el diámetro minimo de las ramas quemadas de 
los esqueletos de C. eriocmpus como indicador de la gravedad del fuego. Con objeto de 
tener una estimación de la gravedad del incendio en cada cuadrado de 1 x 1 m se 
procedió a calcular la media de los dianmtros minimos de las ramas quemadas a partir de 
todas las plantas enraizadas dentro de cada cuadrado. 
Por último, se realizaron medidas de la pedregosidad del terreno estimando el 
porcentaje de la superticie total cubierta por piedras mayores de 5 cm de diámetro. La 
estimación se realizó en 1 cuadrado de 30 x 30 cm, situado en la zona central de cada 
cuadrado de 1 x 1 m, usando una escala visual semilogarítmica (ver capítulo 4). 
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2.2.3. Análisis espacial 
Capítulo 2 
Previo al analisis geostadisico, se calcularon la media, valores máximo y mínimo, 
error estándar de la media, desviación estándar y los coeficientes de variación de cada 
variable estudiada. Salvo el diámetro basal medio, ninguna variable se ajustó a una 
normal según el test estadístico de Kolmogorov-Smimov, ni tras emplear las 
transformaciones más habituales (logaritmica natural y decimal, inversa y raiz cuadrada) 
por lo que se decidió analizar los valores sin transformar. A continuación, se utilizó el 
método de ventanas móviles con objeto de detectar la existencia de posibles efectos 
proporcionales, esto es relación lineal entre la media y la desviación estándar, usando 
subzonas dentro del área estudiada. El efecto proporcional indica la existencia de mayor 
variabilidad en unas zonas que en otras, lo que puede tener efectos en la precisión de las 
estimaciones geostadísticas (Isaaks y Srivastava 1989). No obstante, ninguna de las 
variables utilizadas en este trabajo presentó efecto proporcional. Posteriormente, se 
procedió a determinar las relaciones no espaciales entre las variables, para lo cual se 
calcularon los coeficientes de correlación de Pearson (paramétrico) y de Spearman (no 
paramétrico) entre las variables, para determinar así la monotonicidad o no de las 
correspondientes relaciones. Las variables utilizadas fueron: biomasa antes del fuego, 
diámetro basal medio, biomasa muerta/viva, calor liberado, diámetro minimo de las 
ramas quemadas y pedregosidad. 
El análisis del patrón espacial de cada variable fue realizado mediante el calculo 
de los correspondientes semivariogramas. El semivariograma es una buena herramienta 
para conocer el patrón espacial de una variable, valida tanto para variables con una 
distribución normal o no normal (Isaaks y Srivastava 1989). En un semivariograma se 
representan los valores de la semivarianza de las diferentes clases de distancia elegidas, y 
hasta una distancia recomendada no superior al 50% de la distancia máxima existente 
entre dos observaciones (Schlesinger et al. 1996), frente a cada distancia. El calculo de la 
semivarianza (Ec. 2.3) para una distancia determinada se efectúa a partir de todos los 
pares de puntos existentes para esa clase de distancia, y según la fórmula: 
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Ecuación 2.3 
z=n 
y(h) = [@%(~)].C[Z(X~) - z(xi +h)]* 
donde y(h) es la semivarianza para la distancia h , N(h) 1 e número de pares de puntos separados a la 
distancia h , siendo z(q) el valor de las variables en cada punto y z(x:+h) el valor auna distancia h. 
Todos los semivariogramas calculados fueron isotrópicos, debido a que la 
anchura de la parcela no permitió un analisis espacial separado para las diferentes 
direcciones. Con objeto de facilitar las comparaciones entre los semivariogramas de 
diferentes variables se procedió a su estandarización, dividiendo la semivarianza por la 
varianza total, de forma que todas las variables fuesen comparables entre sí (Rossi et al. 
1992). 
Para la cuantificación del grado de dependencia espacial de cada variable 
analizada se procedió a la construcción de modelos que permitiesen relacionar la 
semivarianza con la distancia de separación entre pares de puntos. Dos fueron los 
modelos utilizados: esférico, especialmente útil en la interpretación de patrones 
espaciales en mosaico, en los que el rango (&) es menor que la distancia máxima a la 
que se realiza el anlisis; o lineal, alternativa para aquellos casos de continuidad espacial 
en gradiente, sin manchas definidas dentro de la distancia máxima analizable (Webster 
1985) (Fig 2.2). 
En el caso del modelo esférico la semivarianza se relaciona con la distancia según 
la ecuación (Ec. 2.4): 
Ecmión 2.4 y(h) = Co + C. [1.5.(h/A,) - 0.5. (h/A$] 
donde h cs la clase de distancia; C, , semivarianza cuando h = 0; c, + C , semivarianza a la 
distancia máxima de autocorrelación o rango ( A,, ) ; C , varianza estructural. Cuandoh > A,, y(h) = 
c,+c. 
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/’ 
Modelo al azar _/111- II / 
t---- Rango (Ao) - 
Varianza 








Distancia entre observaciones 
Fig. 2.2. Interpretación teórica de semivariogramas de datos simulados mostrando la proporción de 
semivarianza encontrada a distancias necientes entre pares de observaciones. La curva II 
corresponde una variable distribuida espacialmente al azar. La curva b indica continuidad 
espacial por debajo del rango, &, que indica el tamaiío de la mancha, e independencia espacial 
a distancias superiores. La corva c aparece en variables de tipo gradiente en las que puede 
e.xistir continuidad espacial a mayor distancia que la máxima estudiada o intervalo máximo 
activo. La varianza existente a la escala más fina que la muestreada, 0 varianza pepita, se 
corresponde con (C,). La varianza existente entre esta y la mkima varianza poblacional (Co + 
C) se denomina varianza estructural (C). El cociente entre C y C, + C indica la dependencia 
espacial (D.E.). (Basada en Robertsony Gross 1994~ Schlesinger et al. 1996). 
Ecuación 2.5 y(h) = C, + [h(C/A,)] 
En este caso, A, es calculado arbitrariamente como la distancia máxima Para la que puede calcularse la 
semivarianí.a; C, es la semivarianza cuando h = 0 y C , es la semivarianza  la distancia máxima. 
En aquellos casos en los que la pendiente de la recta no es significativamente 
distinta de cero, y, por tanto, no puede decirse que haya cambios en la semivarianza con 
el aumento en la distancia entre las muestras, se considera que existe una distribuci6n 
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espacial al azar para la variable en cuestión. Esto es, la variable no es predecible en 
función del espacio. 
En todos los modelos se calculó el indicativo de bondad de ajuste (I.B.A.), valor 
que se acerca a cero cuanto mejor es el ajuste del modelo, permitiendo, por tanto, una 
valoración del ajuste realizado. El indicativo de bondad de ajuste es una aproximación al 
ajuste tradicional visual (Panatier 1994). 
Para determinar la dependencia espacial conjunta entre dos variables se procedió 
a calcular los correlogramas cruzados entre pares de variables (Ec. 2.6). 
Ecuación 2.6 p,,(h) = PS’“’ 
A-h B+h 
donde par<(h) es igual a C,,(h), q ue es la covarianza cruzada (Ec. 2.7) para el vector de separación 
h de las variables A y B, ponderado por la variamas de las variables A y B para cada intervalo, 
S& SILh 
donde h es la distancia entre observaciones, N(h) 1 e nómero de pares de puntos separados a la 
distancia h _ siendo z(xJ el valor de las variables en cada punto y r(x,+h) el valor a una distancia h y 
donde m es la media para las variables A y B. 
Los semivariogramas cruzados no son adecuados cuando existen efectos 
proporcionales. El correlograma cruzado es un método más apropiado que el 
semivariograma cruzado para la descripción del patrón espacial conjunto, aún cuando 
exista efecto proporcional en alguna variable (McBratney y Webster 1983, Rossi et al. 
1992). Los correlogramas cruzados representan los valores de 1 - p (ó -1 - p en caso 
de relación negativa) a diferentes distancias de separación y pueden ser modelados al 
igual que los semivariogmmas. Por tanto se puede calcular la dependencia espacial entre 
distintos pares de variables (McBratney y Webster 1983, Webster 1985). 
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Por último, el análisis exploratorio de las variables fuer realizado con el programa 
de estadística SPSS 6.0 (SPSS Inc. 1994). La cartografia de cada una de las variables fue 
elaborada con el programa Idrisi 2.00 (Clark University, Worcester Massachusetts, USA, 
1997). Los variogramas simples y los correlogramas cruzados fueron calculados y 
modelados con el programa Variowin 2.1 (Panatier 1994). 
2.2.4. Escala de estudio 
Todas las variables utilizadas han sido referidas originariamente a los cuadrados 
de la malla de muestreo (1 x 1 m). Sin embargo, la densidad de las plantas de C. 
eriocaps fue baja y el número de cuadrados de 1 x 1 m con información en algunas 
variables fue inferior al 50%, lo que podía distorsionar el calculo de los correspondientes 
semivariogramas (Joumel y Huijbregts 1978). Para evitar esto, se procedió a agregar la 
información original de los cuadrados de 1 x 1 m en cuadrados de 2 x 2 m. De esta 
forma, el número de variables con información nula se redujo notablemente (para el 
diámetro de ramas quemadas se pasó asi de un 5 1% a un 8% de puntos con información 
igual a cero). Por ello, toda la información fue elaborada para los cuadrados de 2 x 2 m 
en base a la media de los valores de los cuatro cuadrados de 1 x 1 m correspondientes. 
La dependencia espacial de los datos en comunidades naturales es dependiente de 
la escala de estudio (Robertson y Gross 1994). La dependencia espacial y los tamaños de 
mancha dependen de la distancia de separación entre observaciones (Trangmar et al. 
1985). En general, existe simultáneamente variación de la dependencia espacial a 
diferentes escalas, o variación anidada, desde la escala de individuos (cm o m) a escala de 
paisaje (km) (Robertson y Gross 1994). La existencia de factores que operan a diferentes 
escalas es, probablemente, el motivo de que existan diferentes dependencias espaciales a 
diferentes escalas (Robertson y Gross 1994). El analisis de estructuras anidadas ha sido 
abordado con buenos resultados mediante números fractales (Burrough 1983a, 19834 
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Palmer 1990) y fractogramas (Phillips 1985), aunque este procedimiento no permite 
cuantificar el porcentaje de dependencia espacial, o intensidad de patrón. La variación 
anidada también puede analizarse mediante geostadística, y modelarse sus 
semivariogramas, obteniéndose parámetros propios (y por tanto calcular el tamaño de las 
manchas y su grado de dependencia espacial) para cada una de las escalas que existan 
(Journel y Huijbregts 1978, Trangmar et al. 1985, Webster 1985). Por otro lado, algunos 
semivariogramas pueden presentar claros descensos del valor de la varknza una vez 
alcanzado el valor máximo, es decir, el semivariograma presenta una inflexión clara tras 
llegar al valor máximo de semivarianza para Ao. Esto significa que existe periodicidad, es 
decir, que la variable está distribuida en manchas que se van repitiendo periódicamente 
(Trangmar et al. 1985). El tamaño de las unidades repetidas viene determinado en el 
semivariograma por la distancia a la que ocurre la inflexión, a partir de la cual la 
semivarianza baja. Una vez detectada esta periodicidad, o efecto agujero, se procede al 
modelado del semivariograma hasta la distancia de separación entre observaciones en la 
que se hace patente el descenso de la semivarianza. De esta manera puede conocerse 
cómo es la estructura espacial dentro de la unidad de repetición. 
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2.3. RESULTADOS 
2.3.1. Análisis exploratorio de los datos 
El escobonal existente antes del fuego estuvo compuesto por individuos de 
diámetro basal medio de 5 cm aproximadamente, con pocas plantas de pequeño porte y 
una distribución que se aproximaba auna normal (Tabla 2.2, Figs. 2.3 y 2.4). La biomasa 
antes del fuego fue de 3.0 kg m-‘, con una distribución asimétrica, en la que los 
cuadrados con poca biomasa prefuego fueron relativamente frecuentes. 
Tabla 2.2. Descripckin de los estadísticos centrales y de dispersión de las variables estudiadas en los 
cuadrados de 2 x 2 m de la parcela de 100 x 10 m en un escobo& de C. etiocarpus quemado en Agosto 
de 1993 en la Sierra de Gredas. Er. St.: Error estándar; DN. Std.: desviación estándar; C.V.: coeficiente 
de variación de la media. 
Variable Unidades Medía Máximo Mínimo Er. St. Dsv. St. C.V. (%) 
Diámetro basal cm 4.95 9.39 0.41 0.09 1.32 26.7 
Biomasa prefoego kg rn-’ 3.01 12.6 0.00 0.14 2.23 14.3 
Biomasa muerta /viva 0.22 0.56 0.01 0.01 0.10 44.3 
Calor liberado MJ rn-’ 47.6 168.6 0.00 2.17 34.4 72.3 
Diámetro ramas quemadas* cnl 1.70 5.82 0.14 0.07 1.02 60.0 
Pedregosidad % 19.2 95.50 0.00 0.92 14.6 76.0 
* Se excluyen los valores nulos pertenecientes a aquellos cuadrados en los que no hubo enraizada 
ninguna planta. 
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La proporción de biomasa muerta con respecto a la biomasa viva fue alta, 
presentando valores medios por cuadrado de 2 x 2 m de un 22%, llegando, en algunos 
casos, hasta el 56%. En total se consumieron durante el incendio más de las tres cuartas 
partes de la biomasa aérea estimada (2.3 Kg m”), suponiendo una liberación de calor 
media de 47 MJ rn-*. La media de los diámetros de las ramas quemadas de C@-US por 
cuadrado de 2 x 2 m fue de 1.7 cm. La pedregosidad estimada fue de algo inferior al 
20% del total de la superficie muestreada. En general, la mayoría de las variables no 
presentaron una distribución normal (Fig. 2.3). 
Fig. 2.3. Histogramas de frecuencias (%) y diagramas de probabilidad acumulada observados frente a los 
esperados para una distribución normal (en el interior) de las variables estudiadas: A) Diámetro 
basal medio de los individuos antes del fuego (cm); B) Biomasa anterior al fuego (kg m-2); C) 
Cociente biomasa muertaka; D) Calor liberado (kcal m-2); E) Diámetro de las ramas 
quemadas (cm); F) Pedregosidad (%). 
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Las correlaciones entre las diferentes variables, tanto paramétricas como no 
paramétricas, fueron estadísticamente signiticativas en todos los casos, a excepción de la 
pedregosidad que, en ningún caso, se relacionó significativamente con ninguna otra 
variable (Tabla 2.3). En general, no hubo grandes diferencias entre los coeficientes de 
correlación paramétricos y no paramétricos, lo que indica monotonicidad en las 
relaciones detectadas. 
Tabla 2.3. Coeficientes de correlación de Pearson (abajo izquierda) y de Spezwman (arriba derecha) 
entre las características del combustible antes al fuego, gravedad del mismo y pedregosidad el terreno 
estudiadas (I poste”& en un escokmal quemado en Sierra de Gredas. Se excluyeron los valores cero. 
Los valores de p 2 0.05 corresponden a correlaciones no significativas; *: 0.05 < p < 0.01; **: 0.01 < 
p I 0.001; *** p < 0.001. El nivel de significación se sitúa en valores de p < 0.0033 ajustado según 
comparaciones múltiples de Bonferroni (coeficientes de correlación en negrita). 
Variable Diámetro 
basal 
Biomasa Biomasa Calor Diám. ramas Pedre- 
prefoego muerta I viva liberado quemadas gosidad 
Diámetro basal 0.48*** 0.94*** 0.41*** 0.20** -0.01 
Biomasa prefuego 0.43*** - 0.60*** 0.99*** 0.24*** -0.06 
Biomasa muerta I viva 0.93*** 0.54*** - 0.52*** 0.20** -0.02 
Calor liberado 0.36*** 0.98*** 0.44*** 0.34*** -0.03 
Diám. ramas quemadas 0.26*** 0.14: 0.22** 0.25*** - 0.13 
Pedregosidad -0.01 -0.11 -0.05 -0.08 0.06 
Las correlaciones más altas se obtuvieron para las relaciones entre la biomasa 
prefùego y el calor liberado, y entre el diámetro basal y el cociente biomasa muertakiva, 
respectivamente. El primer caso indica que la cantidad de combustible consumido y, por 
tanto, el calor liberado, fue función directa de la biomasa existente. El segundo caso 
indica que la relación mayor con la calidad del combustible, medida por el cociente de 
biomasas utilizado, estuvo determinada por el diametro basal de las plantas o, lo que es 
lo mismo, su tamaño. Los coeficientes de correlación entre el dizkmetro basal y la biomasa 
muertakiva fueron muy superiores a los existentes entre el diámetro basal y el cociente 
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biomasa total. El diámetro de las ramas quemadas estuvo más débilmente relacionado 
con las demás variables, especialmente con respecto a la biomasa anterior al fuego. 
2.3.2. Análisis espacial del combustible y de la gravedad delfuego 
La cartografia de los datos (Fig. 2.5) mostró grados de variación espacial de las 
distintas variables muy diferentes, con manchas aparentemente más acusadas en algunas 
variables que en otras. El análisis geostadístico mostró que, en general, el grado de 
continuidad espacial de las variables analizadas fue moderado o bajo, a excepción del 
diámetro de las ramas quemadas (Tabla 2.4; Fig. 2.4). 
Tabla 2.4. Parámetros de los modelos a los que se ajustaron los semivariogramas de las variables 
estudiadas con intervalo máximo activo de 50 m (salvo para el diámetro de las ramas quemadas que fue 
34 m) y distancia minima entre observaciones de 2 m. C,: Semivariaoza a la distancia cero: Co + C: 
Semivarianza a la distancia máxima de correlación (A,,); &: Distancia máxima de correlación o rango 
(expresado en metros); D.E.: Dependencia espacial ó varianza estructural, es el porcentaje de varianza 
determinado por el factor espacial (C / Co + C) * 100’ e 1.B.A: Indicativo de la bondad de ajuste. 
Variable Modelo co Co+C Ao D.E. (%) I.B.A. 
Diámetro basal medio 
Biomasa preíüego 
Biomasa muerta /viva 
Calor liberado 
Diámetro ramas quemadas * 
(modelo anidado y efecto 















1.04 13.0 36.6 5.9 10-3 
1.06 32.5 18.9 2.0 lo-’ 
1.04 16.6 23.1 5.4 10” 
1.09 35.3 24.5 4.0 10” 
1.37 76.6 1.9 10-Z 
A,: 14.6 D.E.,: 51.1 
AZ: 30.5 D.E.2: 25.5 
1.00 7.3 26.0 4.1 10” 
* Modelo anidado. Para cada nivel se indican los correspondientes valores de Co (C, y CZ), Ao (AB y 
A2)yD.E. (D.E.I yD.E.& respectivamente. 
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Las manchas existentes fueron ajustadas en todos los casos a modelos de tipo 
esférico, con rangos del orden de 13-17 m en unos casos, o de 32-35 en otros. La 
variable pedregosidad fue claramente diferente de las demás en lo que al tamaño de las 
manchas se refiere, con un rango de 7 m. 
Fig. 2.4. Semivariogramas estándar direnos de las variables: A) diámetro basal de los individuos ames 
del fuego; B) Biomasa antes del fuego; C) cociente biomasa muertahiva; D) calor liberado; E) 
diámetro de las ramas quemadas y F) pedregosidad reconstruidos 0 posferioti en un escobo& 
de C. eriocarpus quemado en la Sierra de Gredos. Intervalo máximo activo igual a 50 m., 
excepto en el caso E, que fue fijado en 34 m debido al efecto agujero. Distancia mínima de 
separación entre observaciones igual a 2 m. Dentro de la g&ica se incluyen los @metros &: 
rango, o tamailo de la mancha, y D.E.: dependencia espacial, que resultaron según los modelos 
geostadlsticos empleados (ver Tabla 1.4). 
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A B C D E F 
Diámetro basal Biomasa Biomasa Calor liberado Diam. ramas Pedregosidad 
prefuego muertahiva quemadas 
(cn-4 0% me’> (MJ mw2) (cm> % 
El N. E. 0 N. E. 0 N. E. < 10 
c <4 >0>12 < 0.18 > 0,230 Il > 10: á 20 
n >4,16 >2,14 > 0.18, < 0.26 > 30,s 60 >1,12 > 20. < 30 
n >6 >4 > 0.26 > 60 >2 > 30 
Fig. 2.5. Mapas de las variables: A) Diámetro basal (cm); B) Biomasa antes del fuego de C. eriocarpus: 
C) Cociente biomasa muertahiva; D) Calor liberado (kJ rn-‘; E) Diámetro de las ramas 
quemadas (cm) y F) Pedregosidad (% de cobertura) reconstruidos a posteriorr en un escobonal 
de C. eriocurpus quemado en la Sierra de Gredos. Malla 2 x 2 m sobre la parcela de 100 x 10 
m. N. E.: No estimado. 
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Hay que destacar la baja dependencia espacial de la biomasa prefuego (19%) lo 
que indicaría que antes del fuego las manchas existentes eran poco intensas y de gran 
tamaño (32.5 m de rango). Por el contrario, el diámetro basal o el cociente biomasa 
muertakiva presentaron mayores grados de dependencia espacial y a escalas más 
pequeñas (13-17 m). 
La variable calor liberado produjo manchas algo más intensas (mayor 
dependencia espacial) que la biomasa anterior al fuego, y de similares rangos. Con todo, 
el diámetro de las ramas quemadas fue la variable con el de mayor grado de dependencia 
espacial (77% en total), presentado una estructura anidada, esto es, manchas más 
pequeñas (15 m de rango) e intensas (5 1% de dependencia espacial) incluidas dentro de 
otras de mayor tamaño (30.5 m) y menos intensas (26% de dependencia espacial), y un 
claro efecto U~U&VD, lo que indicaría una repetición en el espacio de los patrones 
descritos. 
2.13. Relaciones espaciales entre el combustible y la gravedad delfuego 
Las dependencias espaciales conjuntas resultantes de los distintos cruces entre el 
diámetro de las ramas quemadas y el resto de las variables estudiadas fueron de 
moderadas a altas, entre el 26 y el 59% de la variabilidad total (Fig. 2.6; Tabla 2.4), a 
excepción del cruce con la pedregosidad cuya dependencia espacial conjunta fue más 
baja (13%). 
Los cruces de la variable pedregosidad con el resto de variables produjeron 
correlogramas aleatorios, indicativos de falta de dependencia espacial conjunta (no se 
muestran). La mejor dependencia espacial conjunta (59%) se obtuvo para el cruce del 
diámetro de las ramas quemadas con el diámetro basal, con manchas de variación 
conjunta (A,,) de 19 m. El cruce entre el diámetro de las ramas quemadas con el cociente 
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biomasa muerta/viva presentó la segunda mejor dependencia espacial conjunta, con 
manchas de similar tamaño. Esto indicaría la existencia de una estrecha relación espacial 
entre estas variables indicadoras de la calidad del combustible y de la gravedad del fuego, 
respectivamente. 
Tabla 2.4. Parámetros de los modelos a los que se ajustaron los conelogramas cruzados de los pares de 
variables: diámetro mlnimo de ramas quemadas frente a cada una de las demás variables consideradas 
en este capitulo con un intervalo máximo activo de 50 m (salvo para el diámetro de las ramas quemadas 
VS. biomasa prefoego y calor liberado que foe de 40 m) y distancia mínima entre observaciones de 2 m. 
Co: Semivarianza a la distancia cero; cO + C: Semivarianza a la distancia máxima de correlación (&); 
&: Distancia máxima de correlación o rango; D.E.: Dependencia espacial ó varianza estmctoral, es el 
Porcentaje de varianza determinado Por el factor especial (C / Co + C) * 100 e 1.B.A: Indicativo de la 
bondad de ajuste. 
Diám. ramas quemadas VS. Modelo co co+c Ao Cm) D.E. (%) I.B.A. 
Diámetro basal medio Esférico 0.43 1.06 18.7 59.4 1.1 10” 
Biomasa prefoego Esférico 0.83 1.12 29.4 25.9 1.7 10” 
Biomasa muerta / viva Esférico 0.67 1.05 18.2 36.2 1.0 lo-’ 
Calor liberado Esférico 0.79 1.04 28.1 30.7 1.2 10” 
Pedregosidad Esférico 0.94 1.08 42.6 13.0 2.5 10.’ 
Por otra parte, los cruces entre el diámetro de las ramas quemadas frente a la 
biomasa total o al calor liberado, respectivamente, produjeron dependencias espaciales 
similares, aunque inferiores a los anteriores, y con tamaños de mancha diferentes, en 
tomo a 26-30 m. 
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Diámetro de las ramas quemadas 
Distancia (m) 
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Fig. 2.6. Conelogmmas cruzados de los pares de variables formados por diámetro minimo de las ramas 
quemadas y: A) diámetro basal de los individuos antes del fuego; B) Biomasa antes del fuego: 
C) Cociente biomasa muerta/viva; D) calor liberado y E) pedregosidad reconstruidos 0 
postetiori en un escobonal de C. eriocarpus quemado en la Siena de Gredas. Intervalo máximo 
activo igual a 50 m. Distancia minima de separación entre observaciones igual a 2 m. Dentro de 
la gráfica se incluyen los parámetros &: rango o tamaño de mancha y D.E.: dependencia 
espacial, que resultaron según los modelos geostadísticos empleados (ver Tabla 1.5). 
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2.4. DISCUSIÓN 
Capitulo 2 
24.1. Complejidad del patrón espacial de la gravedad del fuego 
Nuestros resultados muestran la importancia de considerar el espacio como 
variable en Ecología y concretamente en Ecología del fuego, coincidiendo con trabajos 
anteriores (Hill 1973a, Grig-Smith 1979, y Shafi y Yarranton 1973, Hobbs et al., Davis 
et al 1989, Gibson et al. 1990, Chou 1992, Kalabokidis y Omi 1992, Shaefer 1993, 
Tumer et al. 1994 y Franklin et al. 1997, respectivamente) por cuanto las variables que 
pueden intervenir en un determinado proceso pueden presentar patrones espaciales 
diferentes, tanto en el tamaño de las manchas, como en su intensidad de patrón espacial 
(grado de dependencia espacial de la variable en cuestión). 
En este estudio se ha podido poner de manifiesto que una variable indicadora de 
la gravedad del fuego (el diámetro mínimo de las ramas quemadas), presumiblemente 
importante para entender las dinámicas de los ecosistemas tras el fuego (ver capítulos 
siguientes), mostró una variabilidad espacial compleja. La variable indicadora de la 
gravedad del fuego presentó una estructura espacial anidada, esto es, manchas más 
pequeñas incluidas en otras de mayor tamaño, como resultado de su aparente sensibilidad 
a variables relacionadas con la cantidad total de combustible (la biomasa total en nuestro 
caso) o con la calidad del mismo (diámetro basal de las plantas o el cociente biomasa 
muerta/viva, ambas variables estrechamente correlacionadas entre sí), como se discute 
más adelante. Un anahsis convencional, esto es, no espacial, dificilmente hubiese podido 
poner de manifiesto el tipo de relaciones espaciales aquí descritas, dado que la mayoría 
de las variables indicativas del combustible o del calor liberado estuvieron 
correlacionadas significativamente con el dirknetro mínimo de las ramas quemadas. 
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2.4.2. Descripción de la gravedad delfuego en incendios espontáneos 
Capítulo 2 
Nuestro trabajo coníirma que la estimación de la gravedad del fuego a través del 
diámetro mínimo de la ramas quemadas (Moreno y Oechel 1989) en incendios naturales 
es posible junto con el conocimiento detallado de las relaciones alométricas de las 
especies en cuestión. Esta metodología es especialmente interesante en matorrales 
monoespecíficos debido a la simplificación del trabajo que supone estudiar dichas 
relaciones para una sola especie. 
Por otra parte, nuestros datos muestran que las técnicas geostadísticas pueden ser 
extremadamente útiles para cuantificar los patrones espaciales de variables relacionadas 
con el fuego (Franklin et al. 1997) y, de forma particular, el patrón de la gravedad del 
incendio. Dado que, en nuestro caso, la totalidad de la parcela fue muestreada, no hubo 
necesidad de realizar interpolaciones basadas en las relaciones de dependencia espacial 
encontradas. No obstante, cuando el grado de dependencia espacial es elevado, tal como 
el obtenido aquí para la variable indicadora de la gravedad del fuego, procedimientos de 
interpolación basados en las técnicas de krigging (Isaaks y Srivastava 1989) pueden 
permitir realizar dichas interpolaciones a superíicies de mayor tamaño. Por tanto, podrían 
realizarse mapas de la variabilidad espacial de la gravedad del fuego a posteriori, 
compaginando muestreos a escala de metros, como el aquí tratado, con otros a mayor 
escala, como se ha realizados en estudios de productividad forestal (Biondi et al. 1994). 
Esto sería de gran utilidad para estudiar los efectos de la gravedad del fuego en los 
distintos procesos de la regeneración tras el fuego. 
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2.4.3. Cantidad y calidad a’el combustible y gravedad delfuego 
El hecho de que la biomasa prefuego estuviese relacionada con el diámetro 
mínimo de las ramas quemadas, pero en menor medida que otras variables, tanto 
espacialmente como no, indica que, si bien a grandes rasgos ciertos aspectos generales 
de la gravedad del fuego pueden ser inferidos a partir de la biomasa de la vegetación 
existente antes del incendio (Hobbs y Gimingahm 1984, Hobbs y Atkins 1988), el 
resultado final en lo que respecta a variabilidades en la distribución espacial de la 
gravedad del fuego puede ser más complejo. De hecho, nuestros resultados indican que 
la distribución en el espacio de una variable como la cantidad total de combustible 
presente antes del fuego no fue la variable más determinante de la gravedad del 
quemado, que en este caso estuvo mejor relacionada con el diámetro basal de las plantas, 
o el cociente de biomasa muerta/viva. Pérez (1997) encontró, igualmente, diferencias 
entre los patrones espaciales de variables indicadoras del combustible y variables 
indicadoras de la intensidad del quemado (basadas en temperaturas y calorímetros), en 
un incendio experimental de primavera sobre un escobonal más joven que éste estudiado, 
con una resolución de 1 x 1 m y hasta distancias de 14 m. 
Los resultados del estudio de variación espacial conjunta entre cantidad y calidad 
de combustible con respecto al diámetro mínimo de las ramas quemadas sugieren que las 
variables del combustible pudieron tener efectos diferentes en la gravedad del fuego. Así, 
el mayor grado de covariación espacial con el diámetro mínimo de las ramas quemadas 
se obtuvo para el diámetro basal y, en menor medida, para el cociente biomasa 
muerta/viva, produciendo ambas variables rangos de continuidad similares. Esto indicaría 
que el patrón más intenso de pequeñas manchas de la gravedad del fuego (diámetro 
mínimo de las ramas quemadas) estuvo determinado por la calidad del combustible que, a 
su vez, estuvo relacionada con el tamaño de las plantas. Esta relación entre tamaño de las 
plantas y gravedad del incendio coinciden con los encontrados en brezales escoceses 
(Hobbs y Gimingham 1984). 
Basándonos en los mismos análisis, la cantidad total de combustible presentó 
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peor relación con la variable indicadora de la gravedad del fuego que la calidad del 
combustible. Además, sus rangos de continuidad espacial fueron de mayor tamaño 
(aprox. 30 m). Parece, por tanto, que la cantidad de combustible fue la causante de 
manchas menos intensas (menor dependencia espacial conjunta) y de mayor tamaño de la 
gravedad del fuego. Así pues, aunque la parcela estudiada fue relativamente homogénea, 
las variaciones pequeñas en cantidad total de combustible antes del fuego pudieron ser 
suficientes para producir manchas diferenciadas en la gravedad del incendio, de un 
tamatio ligeramente inferior. Dentro de estas manchas más o menos abundantes en 
biomasa, existieron otras ligadas a variaciones en el tamaño de los individuos, 
moderadamente intensas, a juzgar por su grado de dependencia espacial, pero que 
durante el incendio se hicieron patentes, incluso de forma más notable que las de la 
biomasa total. 
Un punto importante a destacar en este estudio es el relacionado precisamente 
con la intensidad de los diferentes patrones detectados (esto es, el grado de dependencia 
espacial). Los resultados obtenidos muestran que, si bien el grado dependencia espacial 
de las variables indicadoras de la estructura del combustible tire bajo (19% para la 
biomasa prefuego o 37% para el diêmetro basal), el grado de dependencia espacial 
obtenido para la variable indicadora de la gravedad del fuego (el diámetro de las ramas 
quemadas) fue sensiblemente superior (77%). Otro tanto puede decirse del patrón 
conjunto de cada una de las variables indicadas tiente al diámetro mínimo de las ramas 
quemadas. Una explicación de esta intensificación del patrón espacial de la gravedad del 
fuego seria que patrones poco intensos en las variables del combustible determinan 
patrones mucho más intensos de la gravedad del fuego y, por tanto, estos son poco 
predecibles en función de las situaciones anteriores al incendio. Si esto fuera así 
implicaria la existencia de no lineahdad en las posibles relaciones de causa-efecto entre el 
combustible y la gravedad del fuego, lo que, sin duda, debería tenerse en cuenta a la hora 
de estudiar los posibles impactos del fuego. Por otra parte, utilizar c&.dos de la biomasa 
antes del fuego, o su expresión en términos de calor liberado durante el mismo (que fue 
la variable mejor relacionada linealmente con el diámetro de las ramas quemadas), no 
necesariamente reflejarian adecuadamente las variaciones espaciales de la gravedad del 
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fuego habidas. Las diferencias entre el patrón del calor liberado con el del diámetro 
mínimo de las ramas quemadas vendrían a indicar que el mejor procedimiento para 
estimar la gravedad del fuego es este último, como también se obtuvo en el citado 
incendio experimental (Pérez 1997, Pérez y Moreno (en prensa)). 
En cuanto a la extrapolación de nuestros resultados a otros matorrales, es 
necesario puntualizar que al tratarse el sistema elegido de un matorral maduro, etapa en 
el que los claros son frecuentes, la relación espacial entre el combustible y la gravedad 
del fuego en este sistema supone un grado de predictibilidad mayor que el que 
esperaríamos en matorrales más jóvenes, debido a su mayor homogeneidad. 
Por último, aunque la variable indicadora de la calidad del sitio (pedregosidad) no 
necesariamente refleja adecuadamente la mayor o menor disponibilidad de suelo, parece 
que no estuvo relacionada con el combustible antes del fuego y/o con la gravedad del 
fuego. El hecho de que la variabilidad espacial de la biomasa prefuego fuese poco 
acusada, podría indicar que el nivel de heterogeneidad espacial de los recursos edáficos 
fuese también poco acusado o, cuando menos, no estuviese estructurado espacialmente. 
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Demograíia y patrón espacial postincendio de C. rriocarpus 
3.1. INTRODUCCIÓN 
capíhllo 3 
3.1.1. Efectos de la gravedad delfuego en la dinámica postincendio de la vegetación 
Hanes (1971) propuso el concepto de autosucesión para definir el proceso de 
regeneración del chaparral de California tras el fuego, indicando con ello que. la 
recuperación del chaparral ocurría a partir de fuentes endógenas y que, por tanto, se 
producían pocos cambios entre dos fuegos. Desde entonces, numerosos trabajos, tanto 
en aquella zona de tipo mediterráneo (Keeley y Keeley 1981), como en la propia región 
mediterránea (Trabaud 1994) han corroborado el hecho de que muchas de las 
comunidades de tipo mediterráneo se regeneran tras un incendio mediante dicho proceso 
de autosucesión. Estas comunidades tienen una gran resiliencia volviendo rápidamente al 
estado anterior al fuego. Esta resiliencia es mayor en comunidades dominadas por 
especies rebrotadoras (Trabaud y Lepart 1981), cuya recuperación tras el fuego suele ser 
rápida, devolviendo asi a la comunidad a su estado anterior en pocos años (Malanson y 
O’Leary 1982, James 1984, Malanson y Trabaud 1988). Por el contrario, en 
comunidades dominadas por especies semilladoras obligadas las dinámicas postincendio 
pueden ser muy diferentes (Schlesinger et al. 1982, Zedler et al 1983, Casal 1987, Abad 
et al. 1997, Vallejo y Alloza 1998). 
El reclutamiento de nuevas plántulas tras el fuego depende de varios factores: 
banco de semillas latentes en el suelo antes del fuego, mortalidad de semillas causada por 
el fuego, proporción de semillas que rompen su latencia, directa o indirectamente como 
consecuencia del fuego, y entrada de semillas desde zonas circundantes a la zona 
quemada. El banco de semillas anterior al fuego depende, a su vez, de la composición y 
de la edad de la vegetación (Zammit y Zedler 1988). Aunque existen evidencias de que 
las poblaciones de las distintas especies pueden verse sensiblemente afectadas como 
consecuencia de un fuego (Purdie 1977, Riggan et al. 1988) poco se conoce acerca de 
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los cambios causados por el fuego en la distribución espacial de la población vegetal, así 
como de los factores que la determinan. La variabilidad espacial del banco de semillas 
puede ser muy grande, dependiendo de factores como distancia a las plantas 
progenitoras, tipo de dispersión y factores topográficos. Las relaciones con las plantas 
supervivientes al fuego pueden condicionar los patrones de germinación tras el fuego 
(Ne’eman et al. 1992, Saracino y Leone 1993) sin embargo, no en todos los casos 
dichas relaciones son manifiestas (Moreno y Oechel 1993). Por otro lado, la gravedad 
del fuego tiene efectos directos (efecto del calor) e indirectos (modificación del ambiente 
fisico-quimico y biológico) sobre el reclutamiento por lo que tiene una gran importancia 
en la regeneración de la vegetación tras el fuego (Keeley 1987). No sólo la gravedad del 
fuego, sino también su variabilidad espacial, es un factor importante a la hora de 
determinar las dinámicas de la vegetaeión tras el fuego (Hobbs y Giminghan 1984) 
NO obstante, el restablecimiento de la vegetación tras el fuego no sólo esta 
determinado por la abundancia de semillas en el banco y la modificación causada por la 
variabilidad de la gravedad del fuego, sino también por el éxito en la supervivencia de las 
plántulas. La supervivencia de la plántulas es un tema fundamental para entender los 
factores que determinan la dinámica a largo plazo (Moreno y Oechel 1992). La 
competencia actuando en diferentes microambientes (Wellington y Noble 1985, Lamont 
et al. 1993) y la interacción con herbivorismo (Christensen y Muller 1975, Frazer y Davis 
1988, Mills 1983, Moreno y Oechel 1992, 1993, Tyler 1995, 1996) son factores 
decisivos en la probabilidad de supervivencia. Por otra parte, otros trabajos han puesto 
de manifiesto la importancia del primer periodo seco posterior al fuego en la 
supervivencia de las plántulas (De Souza et al. 1986, Thomas y Davis 1989, Moreno y 
Oechel 1992). Moreno y Oechel (1993) encontraron una estrecha relación entre la 
supervivencia de las plántulas y el contenido en humedad del suelo de los horizontes 
superticiales, lo que vendría a indicar que diferencias en el momento del año en el que se 
produce la germinación podrían ser decisivas para desarrollar su aparato radicular hasta 
el momento de la sequía estival y por tanto determinar la supervivencia de los nuevos 
reclutamientos. Consecuente con esto, Trumbois y Trabaud (1986) encontraron que las 
cohortes de Cistus salvifolius que emergieron en primavera prácticamente no 
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sobrevivieron al primer verano, a diferencia de las emergidas en otoño e invierno, cuya 
supervivencia fue alta. 
A nivel espacial, la relación entre la gravedad del fuego y el patrón de 
reclutamiento de las plántulas no es bien conocida. En ecosistemas mediterráneos, sólo 
unos pocos estudios han abordado este tema, la mayoría en el chaparral californiano, 
(Davis et al. 1989, Moreno y Oechel 1991, 1992, Rice 1993, Tyler 1995, 1996) y menos 
detalladamente en pinares quemados en el este de la zona mediterránea (Ne’eman et al 
1992, Izhaki et al. 1992). En el chaparral existen diferencias importantes a nivel espacial 
entre zonas cubiertas por vegetación y claros en cuanto a diversidad del banco de 
semillas antes del fuego, gravedad del fuego, diversidad de semillas que sobreviven al 
fuego y germinación y supervivencia de plántulas (Davis et al. 1989). En otro estudio, 
también en el chaparral californiano (Rice 1993) se detectaron determinados patrones 
espaciales de la comunidad vegetal, probablemente como resultado de interacciones 
entre la microtopografia, la gravedad del fuego y la disponibilidad de agua y la posterior 
redistribución de nutrientes causada por una importante erosión en el invierno siguiente 
al incendio. Por tanto, es necesario un estudio detallado a nivel espacial y continuado en 
el tiempo de los diferentes flujos de germinación distinguiendo las diferentes cohortes 
emergidas para determinar con mayor exactitud cuales son los mecanismos y causas que 
determinan la mortalidad de las plántulas. 
3.1.2. Efectos del fuego en las poblaciones de especies genisteas 
En general, las especies del género Cytisus, como otros géneros arbustivos de 
leguminosas (por ejemplo: Calicofome, Chamaespartium, Genista y Ulex) son conocidas 
como rebrotadoras facultativas (Casal 1987). Así, todas las especies estudiadas del 
género Cyrisus han sido encuadradas, en cuanto a su estrategia regenerativa trente al 
fuego, como rebrotadoras facultativas: C’tisus scoparh~~ (Bravo 1980, Casal 1987, 
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Bossard y Rejmanek 1994) Cytisus mulf1f7orus (Fernández-Santos 1991, Femández- 
Santos et al. 1991) y Cyfrsas bdansae (Naveh 1973, Casal 1987, Gómez-Gutiérrez et al. 
1988, Fernández-Santos 1991, Fernández-Santos y Gómez-Gutiérrez 1994). Estudios en 
Cytisus multiforus y Cytisus balansae han demostrado que ambas especies se regeneran 
mediante germinación y rebrote (Gómez Gutiérrez et al. 1991, Fernández-Santos y 
Gómez-Gutiérrez 1994) perteneciendo la mayoría de la biomasa tras el fuego a rebrotes 
(Fernández Santos et al. 1991, Fernández-Santos y Gómez-Gutiérrez 1994). En C. 
multiforus se observó que, cuatro anos tras el fuego, la mayoría de las plantas procedían 
de semillas cuyas densidades podían variar en zonas contiguas, debido fundamentalmente 
a diferencias en el banco de semillas del suelo, a la producción de semillas por las plantas 
y a una mayor germinación y probabilidad de supervivencia en las zonas de mayor 
pendiente (Fernández Santos et al. 1991). Sin embargo, otros trabajos en zonas con 
pendientes en tomo a 20”, mayores que las del trabajo citado anteriormente, muestran 
que la densidad y supervivencia de las plantas de otra especie leñosa leguminosa, UZex 
ewopaeus, fueron mayores en los lugares con menor pendiente (Puentes et al. 1985). No 
obstante, aunque la respuesta tras el fuego de las especies de Cyfisus citadas 
anteriormente es, al menos en cuanto a la acumulación de biomasa, básicamente via 
rebrote, hay algunos casos en la literatura en los que no se ha observado que las plantas 
rebroten tras el fuego (Hobbs y Mooney 1985, citado en Casal 1987, Gómez Gutiérrez 
et al. 1988). 
En algunas especies de genisteas, como C. scoparius, el banco de semillas suele 
ser bastante numeroso debido a la alta producción de semillas por las plantas, lo que 
ocurre desde los dos o tres años, según poblaciones (Williams 1981), entre 460 (Waloff 
1966) y 2200 (Williams 1981) semillas por planta y año. Un 7% de las semillas sigue 
latente después de tres años, contribuyendo así a un banco de semillas importante 
(Bossard 1993). Así, en C. scoparius el 70% de las semillas se mantienen en estado de 
latencia después de 3 años. En el género Ufex, Zabkiebicz (1979) encontró semillas 
viables en el suelo después de más de 30 años de ser dispersadas. 
No obstante, en Europa, C. scoparius es ampliamente consumida por herbívoros, 
fundamentalmente insectos (Waloff 1966, Waloff y Richards 1977, Roiseau y Loiseau 
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1982, Betti 1983, Sanz Benito et al. 1990, Sanz Benito y Gurrea 1991, Gurrea et al. 
1991) que pueden mermar significativamente el aporte de semillas al banco del suelo. 
Algunos de estos insectos son conocidos por su capacidad defoliadora sobre C. 
multj?orz~ y otras genisteas a principios de primavera (Sanz Benito et al. 1990). Por 
otra parte, es posible que la distribución espacial del banco de semillas pudiera no estar 
ligada al de las plantas progenitoras ya que el mecanismo de dispersión encontrado en 
una especie morfológicamente similar, C. multiflorus, es una dehiscencia explosiva 
(Moreno-Marcos et al 1992), que envía a las semillas mayoritariamente fuera del vuelo 
de la planta. Si fuera así, al igual que ocurre para C. greg@ en el chaparral (Zammit y 
Zedler 1988), no habría relación a nivel espacial entre semillas en el banco y abundancia 
de individuos en el matorral antes del fuego. No obstante, tras la apertura de la 
legumbre, podrÍan ocurrir desplazamiento y reorganización de las semillas por factores 
topográficos (Puentes et al. 1985) o por acción de animales. 
Las semillas de leguminosas están rodeadas de cubiertas impermeables que 
necesitan de algún factor externo para que germinen (Rolston 1978). Experimentos de 
simulación de los efectos del fuego sobre la germinación de Cytisus scopari~s, 
manejando diferentes tiempos y temperaturas aplicadas indicaron una estimulación de la 
germinación entre 65” y 100°C (Bossard 1993). Tratamientos pregerminativos de 65’C 
durante 2 minutos aumentaron el porcentaje de germinación del 42 al 62% (Bossard 
1993). A 100°C durante 1 o 2 minutos hubo aún una mayor germinación, aunque las 
plántulas no fueron viables y la mayoría murieron infectadas por hongos, mientras que 
temperaturas superiores a 150°C fueron letales. Otros trabajos con similar enfoque han 
aportado resultados similares para otras especies de Cytisus a los encontrados por 
Bossard en C. scopurjus. Añorbe et al. (1990) encontró que el óptimo de germinación se 
obtenía a 1 OO’C durante 4 y 8 minutos para C. mult$orus y C. oromediterraneus, 
respectivamente. Estos autores mejoraron las tasas de germinación con tratamientos de 
estratificado y escarificado previos a los tratamientos de temperatura. Similares 
resultados fueron obtenidos para varias especies de leguminosas leñosas (Culicorome o 
Sparfium) y herbáceas (Anthyllis, Scoqknus o Hippocrepis) (Doussi y Thanos 1994). 
En cuanto a los efectos de la gravedad del fuego sobre el banco de semillas, es posible 
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que C. eriocapus tenga un comportamiento de germinación frente al fuego similar al 
encontrado en otras especies de Cytisus. En tal caso, seria de esperar una relación directa 
entre la gravedad del fuego y la germinación debido a la estimulación t&mica del fuego, 
pero únicamente por debajo de intensidades letales para las semillas. Así pues, de 
encontrar un amplio rango de intensidades de fuego en un incendio natural, el máximo de 
germinación ocuniria para intensidades de fuego intermedias. 
3.1.3. Objetivos 
Los objetivos de este trabajo fueron: a) determinar los cambios poblacionales 
relativos al número tota) de efectivos durante los primeros 4 años como consecuencia de 
producirse el incendio; b) cuantificar las diferentes cohortes de germinados y determinar 
su diferente supervivencia, así como su diferente grado de desarrollo; c) determinar la 
distribución espacial de los individuos antes del incendio y cuatro años después del 
mismo; d) determinar la distribución espacial de las diferentes cohortes de germinados; e) 
estudiar la dinámica del patrón espacial de las plántulas establecidas sucesivamente hasta 
4 años después del fuego y t) valorar la relación entre dichos patrones espaciales y otros 
relacionados con la estructura previa del matorral, en particular su biomasa, o con la 
gravedad del incendio. 
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3.2. MATERIAL Y MÉTODOS 
Capitulo 3 
3.2.1 Parcela de estudio y datos meteorolbgicos 
El área y la parcela de estudio (Fig. 2.1) fueron descritas en el capítulo anterior. 
Los datos de precipitación del observatorio más próximo a la parcela de estudio 
(Serranillos, 1235 m) indican que el año en el que ocurrió el fuego (1993) fue más 
lluvioso (un 20% más) que la media registrada en los últimos 42 años, aunque más de la 
mitad de la precipitación se concentró en Octubre (dos meses tras el fuego) (Fig. 3.1). 
” 
n l 
Fig. 3.1. Datos de precipitación de la estación meteorológica de Serranillos durante el registro histórico 
de dicha estación, 1951-1992, (A) y durante el año en el que ocurrió el fuego (1993) (B) y los 
cuatro aiíos siguientes en los que se continuó el estadio (C-F). 
61 
Demognfía y patrón espacial postincendio de C. eriocarpus Capitulo 3 
Los dos años posteriores al fuego, 1994 y 1995, tuvieron una precipitación 
menor de lo normal (el ll y el 15% menos, respectivamente). En 1996, la precipitación 
fue un 65% mayor que la del registro histórico, mientras que en 1997, sólo fue un 11% 
superior. Por otro lado, los datos de precipitación diaria corroboran que el otoño 
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Fig. 3.2. Datos meteorológicos de precipitación de la estacih meteorológica de Semnillos (A) y 
temperaturas máximas @curo) y minimas diarias (claro) de la estación de El Arenal (B) desde 
el mes en el que oamió el fuego objeto de estudio (Agosto de 1993) hasta Diciembre de 1994. 
62 
Demografa y patrón espacial postincendio de C. eriocarpus Capitulo 3 
En el siguiente invierno la precipitación fue similar a la de un invierno típico entre 
el periodo 1950-1992. Marzo y la primera parte de Abril fueron muy secos, seguidos de 
un nuevo periodo lluvioso basta finales de Mayo. Desde esta fecha hasta finales de 
Septiembre, las lluvias fueron escasas, siendo la sequía estival prolongada e intensa. 
Durante el verano la precipitación fue inferior a lo normal, ya que sólo se registraron 
62.7 mm, cuando la media entre 1950 y 1990 fue de 101.6 mm. En cuanto a las 
temperaturas (Fig. 3.2b), lo más destacado fueron los altos valores relativos de Marzo y 
las bajas temperaturas a mediados de Abril. Entre el ll y el 26 de Abril las temperaturas 
mínimas no superaron los 5°C y entre el 15 y 18 de dicho mes estuvieron entre 1.5 y 
2.O”C. Durante esta quincena fueron observadas heladas en la parcela. Además, dado que 
la parcela de estudio se encuentra a 1330 m y en una orientación oeste-noroeste y la 
estación meteorológica de referencia (El Arenal, ya que la estación de Serranillos no 
dispone de datos de temperatura) está situada a 831 m.s.n.m., es probable que durante 
esa quincena las temperaturas en la parcela fueran más tiías que las medidas en el 
observatorio de referencia. 
3,2.2. Análisis demográfico de C. eriocutpus tras elfuego 
Para estimar la estructura de la población de C. eriocmpus anterior al fuego se 
contaron y se midieron los diámetros basales de todos los individuos existentes en la 
parcela en cada cuadrado de 1 x 1 m durante el otoño posterior al incendio (Fig. 2.1.). 
La densidad anterior al fuego ha de tomarse como mhtima ya que es probable que en el 
transcurso del incendio los individuos que hubiese de pequeño tamaño se consumieran en 
su totalidad, por lo que no habrían sido detectados en nuestro muestreo. 
Para el seguimiento de las plántulas germinadas tras el fuego, se establecieron 
cuadrados de 0.3 x 0.3 m centrados en cada uno de los 1000 cuadrados de 1 x 1 m, lo 
que supone un muestreo del 9% de la parcela (90 m2). Estos cuadrados de 0.3 x 0.3 m 
fueron visitados cada dos semanas desde la fecha del incendio. A partir del nacimiento de 
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la primera cohorte de plántulas, la parcela se visitó mensualmente, procediéndose a 
marcar cada una de las plantas germinadas y a anotar su respectivo estado (vivo o 
muerto). Basándonos en las fechas de visita a la parcela se procedió a diferenciar 
cohortes de plántulas según hubiesen germinado en el mes de Marzo, Abril, Mayo o 
Jumo, respectivamente. A partir de Diciembre de 1994, el muestreo pasó a ser trimestral 
hasta Jumo de 1995. En esta fase trimestral del estudio en cada periodo de muestreo se 
midieron los diámetros basales y las alturas de la plántulas marcadas supervivientes. 
En Jumo de 1997, se contaron todos los individuos y se midieron los diámetros 
basales y las alturas todos los individuos existentes en la totalidad de la parcela (100 x 10 
m). Este muestreo intensivo se realizó para tener la información más precisa posible de la 
densidad 4 años tras el fuego, y que fuera comparable a otras variables anteriores al 
fuego muestreadas en toda la superficie, como la densidad o la biomasa de las plantas 
existentes antes del fuego y la gravedad del fuego (ver capitulo 2). Por este último 
motivo, los datos de las variables obtenidos en cada 1 x 1 m fueron (al igual que las 
variables obtenidas en el capítulo anterior) agregados en cuadrados de 2 x 2 m y 
referidos a número de individuos por metro cuadrado. 
3.2.3 Análisis estadístico 
La comparación de la supervivencia de las distintas cohortes de C. eriocarpus se 
realizó mediante el test de Wilcoxon (Gehan). Las diferencias entre los diámetros y las 
alturas de las plantas de C. eriocups en diferentes momentos de muestreo fueron 
comparadas mediante un ANOVA de una vía y el test post-hoc de Sheffé para lo que se 
utilizó el programa SPSS 6.0 (SPSS Inc. 1994). Para el anlisis estadístico de la 
supervivencia no fueron consideradas 9 plántulas germinadas en Jumo, por ser una 
cohorte con un número de plántulas muy bajo. 
64 
Demografía y patrón espacial postincendio de C. eriocarpus capitulo 3 
Con objeto de conocer las relaciones, tanto no espaciales como espaciales, entre 
las variables de la vegetación antes del fuego y la gravedad del fuego, estimada ésta 
mediante el diámetro mínimo de las ramas quemadas, con respecto a la germinación y la 
densidades de plántulas existentes tras el fuego, se calcularon los coeficientes de 
correlación de Pearson y Spearman entre dichas variables. Los valores cero fueron 
excluidos del anlisis. La significación estadística fue ajustada por el test de 
comparaciones múltiples de Bonferroni. 
El análisis espacial fue desarrollado mediante analisis geostadístico, con el mismo 
procedimiento descrito en el capítulo anterior. En este capítulo, se estudió el patrón 
espacial mediante el cálculo de semivariogramas estándar de densidades anterior y 
posterior al fuego (Junio-Julio 1997) y germinación total de C. eriocurpus tras el fuego. 
Las densidades de planta de esta especie antes y después del fuego (Junio-Julio 1997) 
fueron variables estudiadas de manera semicuantitativa, lo que no supone ninguna 
limitación en cuanto a utilización de la geostadística e interpretación de los resultados 
(Rossi et al. 1992). Asi pues, para estas variables se distinguieron tres categorías: 0: 
ausencia de plántulas; 1: menos o igual a 0.5 pl. me2 y 2: más de 0.5 pl. m? La 
germinación total de C. eriocarpus tras el fuego también fue estudiada de manera 
semicuantitativa, distinguiéndose asimismo 3 categorías: 0: ausencia de plántulas; 1: 
igual o menos de 5 pl. me* y 2: más de 5 pl. m-*. 
Para analizar la dinámica de los patrones espaciales de la población de C. 
eriocarpus tras el fuego se calcularon los semivariogrsmas estándar de dichas 
poblaciones trimestralmente desde el momento de la germinación, marzo de 1993, hasta 
junio-julio de 1997. Estas variables fueron analizadas basándonos en datos de presencia 
ausencia, ya que el alto porcentaje de valores cero y la distribución de dichas variables 
impidieron realizar analisis de tipo cuantitativo o semicuantitativo. De la misma manera 
fueron analizadas las cohortes de marzo, abril y mayo de 1993 de plántulas germinadas 
de C. eriocrnpus. 
Por último, al igual que en el capítulo anterior, la relación entre variables teniendo 
en cuenta el factor espacial fue realizada mediante correlogramas cruzados. 
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3.3 RESULTADOS 
3.3.1. Demografía a’e C. eriocatpus 
La densidad media de C eriocarpus estimada antes de producirse el fuego fue de 
0.74 individuos m-* (Tabla 3.1). Aunque la germinación total tras el fuego fue de 4.9 
individuos me’, la mortalidad también fue alta. Esta mortalidad se apreció en el hecho de 
que de los 133 cuadrados de 2 x 2 m en los que observamos germinación, en 101 la 
mortalidad fue del lOO%, mientras que sólo en 11 la mortalidad fue cero. Al final del 
periodo estudiado, en 1997, el recuento en la totalidad de fa parcela presentó una 
densidad de 0.24 individuos rn” lo que significa una reducción de casi tres veces con 
respecto a la densidad estimada antes del fuego. Esta reducción también se ve reflejada 
en el número de cuadrados 2 x 2 m sin plantas: 22 cuadrados antes del fuego y 155 
cuatro años después del fuego. 
Tabla 3.1. Descripción de los estadisticos centrales y de dispersión de las densidades anterior y cuatro 
años posterior al fuego (ind. ni*), número total de germinados (ind me’) y mortalidad total 
(muertos/germinados (%)) de C. eriocorpus estimadas en los 250 cuadrados de 2 x 2 m en un escolxmal 
quemado en 1993 en la Sierra de Gredas. Er. St.: Error estándar; Dsv. St.: desviación estándar; C.V.: 
coeficiente de variación de la media. 
Variable Muestreo (m’) Media Máximo Mínimo Er. St. Dsv. St. C. V. (%) 
Densidad prehrego 1000 0.74 3.3 0.0 0.03 0.54 73.0 
Densidad pstfuego (JI&1997) 1000 0.24 2.5 0.0 0.03 0.46 191.7 
Germinación total postfuego 90 4.94 66.7 0.0 0.53 8.31 168.2 
La germinación de Cytisus comenzó entre los días 9 y 23 de marzo, de 1994, esto 
es, siete meses tras el fuego, registrándose 311 germinados en los 1000 cuadrados de 0.3 
x 0.3 m (Tabla 3.2, Fig. 3.3). La germinación en los meses de abril, mayo y junio fue 
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menos numerosa: 78, 47 y 9 plántulas, respectivamente, no detectándose germinación 
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Fig. 3.3. Evolución durante los primeros cuatro años tras el fuego del número de plántalas de la 
población de C. eriocarpus distinguiendo diferentes cohortes segim el momento de germinación 
(A) y probabilidad de supervivencia (B) en un escobonal de C. eriocarpus quemado en 1993 en 
la Siena de Gredas. 
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La mortalidad de las distintas cohortes (Fig. 3.3, Tabla 3.2) fue muy acusada 
desde las primeros etapas, sobreviviendo según la estimación en los cuadrados de 0.3 x 
0.3 m, tan sólo 47 plántulas del total de 445 germinadas (10.6%). Así, incluso a la vez 
que ocurrían nuevas germinaciones, la cohorte de Marzo registraba mortalidades del 
23% durante el mes de Abril. La tasa de mortalidad mensual máxima se obtuvo en 
Agosto, siendo más elevada la correspondiente a la cohorte de marzo (52%) es decir, la 
primera en germinar. Ya en septiembre de 1994, cesó la fase de mortalidad más acusada, 
siendo el porcentaje de supervivientes de 17% en la cohorte de Marzo, 35% en la de 
Abril y 40% de la de Mayo. 
Tabla 3.2. Número de efectivos (aJ, probabilidad acumulada de supervivencia (12 y tasa de mortalidad 
mensual (a) de las tres cohortes distinguidas (marzo, abril y mayo de 1994) de la población de C. 
eriocarpus tras el fuego en un escotmnal quemado en 1993 en la Sierra de Gredos. 
Cohorte 
(1994) 

















tirzo Abril Mayo 
a, 
311 1.00 
239 78 0.77 1 .oo 
204 64 47 0.66 0.82 1.00 
166 50 36 0.53 0.64 0.77 
123 37 24 0.40 0.47 0.51 
59 28 19 0.19 0.36 0.40 
53 27 19 0.17 0.35 0.40 
49 22 18 0.16 0.28 0.38 
48 22 18 0.15 0.28 0.38 
48 22 18 0.15 0.28 0.38 
45 18 18 0.14 0.23 0.38 
37 15 16 0.12 0.19 0.34 
31 12 12 0.10 0.15 0.26 
31 12 12 0.10 0.15 0.23 
23 10 ll 0.07 0.13 0.23 
darzo Abril Mayo 
0.23 
0.15 0.18 
0.19 0.22 0.23 
0.26 0.26 0.33 
0.52 0.24 0.21 
0.10 0.04 < 0.01 
0.08 0.19 0.05 
0.02 < 0.01 < 0.01 
:0.01 <O.Ol co.01 
0.02 0.06 < 0.01 
0.06 0.06 0.04 
0.05 0.07 0.08 
zo.01 co.01 io. 
0.01 0.01 < 0.01 
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Con posterioridad a esta fecha, la mortalidad de las plántulas siguió a un ritmo 
mucho más lento, y casi constante, sin aparentes diferencias entre estaciones. No 
obstante, durante 1995, especialmente en el verano se observan mayores descensos en la 
probabilidad de supervivencia de aquellas cohortes que germinaron más tarde, al 
contrario de lo sucedido en 1994. Al final del periodo estudiado (4 años tras el fuego), 
habían sobrevivido un 7% de las plantulas de la cohorte de marzo, un 13 % de las de 
Abril y un 23% de la de Mayo, no siendo estas diferencias estadísticamente significativas 
entre ellas (Tabla 3.3). 
Tabla 3.3. Cuadro de signifícación comparativo de la supervivencia de las diferentes cohortes existentes 
(todas en 1994) usando el test Wilcoxon (Gehan) para la población de C. eriocarpus, cuatro ailos tras el 
fuego en un escobonal quemado en 1993 en la Sierra de Gredas. 
Cohorte (1994) 
l 
Marzo Abril Mayo 
Marzo 
Abril 0.32 (P’ 0.57) 
Mayo 1.06 (p- 0.30) 0.08 @= 0.78) 
En cuanto al diámetro basal y a la altura de los individuos tampoco hubo 
diferencias significativas entre las cohortes (Tabla 3.4, Fig. 3.4). 
Tablr 3.4. Comparación entre los diámetros y las alturas de las plantas de C. miocorpus en cada 
momento de muestreo mediante WI ANOVA de una vía y el test post-hoc de Sheffé. Se indican los 
Fados de libertad (g. 
Fecha 
Diciembre de 1994 
Mano de 1995 
Jonio de 1995 
Septiembre de 1995 
Diciembre de 1995 
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Aunque la cohorte de abril presentó valores medios ligeramente superiores a las 
otras dos cohortes, el análisis de la varianza y la pruebapost-hoc de Sheffé indicaron que 
no hubo diferencias significativas en cuanto al diámetro y la altura entre las plántulas de 
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Dic- Mar-95 Jun-95 Sep-95 Dic- ” Jul-97 
Fecha de muestreo 
FQ. 3.4. Evolución del tamaito medio y error estándar de las pláatias de C. eriocorpus por cohortes 
(marzo, abril y mayo de 1994) en cuanto al diámetro basal (A) y la altura (B) durante los 
primeros cuatro ados tras el fuego en un escobonal quemado en 1993 en la Sierra de Gredas. 
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2.3.2. Factores que controlan el establecimiento de C. eriocarpus 
capítulo 3 
La densidad de C. eriocarpus antes del fuego estuvo correlacionada positiva y 
significativamente con la biomasa antes del fuego, siendo esta relación la única 
significativa del conjunto de variables con las que se exploró la correlación (Tabla 3 S). 
Tabla 3.5. Coeficientes de correlación de Pearson (r) y de Spearman ( p )(se excluyen los casos con 
valor cero) entre las densidades de C. erhxrpus en distintos momentos @refuego; germinados totales 
tras el fuego. al final del estudio), combustible (biomasa prefuego, cociente biomasa muertahiva), 
gravedad del incendio (diámetro de las ramas quemadas) y diferentes variables indicadoras de la calidad 
del sustrato (pedregosidad) en un escok~nal quemado en 1993 en la Sierra de Grcdos. El número de 
casos varía según el par de variables considerado entre 59 y 228. Valores de p 2 0.05 corresponden a 
correlaciones no significativas; *: 0.05 < p 2 0.01; **: 0.01 < p I 0.001; *** p < 0.001. Debido a las 
midtiples comparaciones efectuadas, el nivel de signifícación fue corregido por el método de Bonfmroni, 
seeún el cual se aceotaron como correlaciones estadisticamente signiíicativas aquellas con el valor de p 
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Ello indicaría que la mayor o menor densidad de plantas antes del fuego no 
estuvo determinada por la pedregosidad, ni implicó una mayor gravedad de quemado, a 
juzgar por la correlación no significativa con el diámetro de las ramas quemadas. El 
número de germinados totales registrado estuvo relacionado positivamente con la 
densidad antes del fuego y negativamente con la pedregosidad. No obstante, el ajuste de 
la significación para las comparaciones múltiples impidió que la correlación fuese 
validada en términos estadísticos. Claramente, el número de germinados totales no se 
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correlacionó con la gravedad del fuego, a juzgar por su relación con el diámetro de las 
ramas quemadas, ni con las variables indicadoras de la cantidad o calidad del combustible 
(biomasa prefuego o cociente biomasa muertahiva, respectivamente). Al final del 
periodo de estudio (1997), la densidad de plantas establecidas no se correlacionó con 
ninguna de las variables del combustible (biomasa prefuego, cociente biomasa 
muertahiva), de la calidad del sustrato (pedregosidad), de la gravedad del fuego 
(diámetro de las ramas quemadas) o del número de germinados totales tras el fuego, lo 
que indicaría una práctica carencia de predicción en el establecimiento frente a las 
variables más comunes de las que se puede disponer. 
3.3.3. Análisis espacial de lapoblación de C. eriocarpus 
3.3.3. I. Densihdes anterior y cuatro años oosferior al fuepo 
La densidad existente de C. eriocarpus antes del fuego presentó una distribución 
espacial en gradiente (Tabla 3.6, Fig. 3.6) con una dependencia espacial moderada 
(19%). 
Tabla 3.6. Parámetros de los modelos a los que se ajustaron los semivariogramas de las densidad de C. 
eriocarpus antes y después del fuego (muestreadas en toda la supeficie, 1000 ID’) y germinación total 
(estimada en 90 m’) tras el fuego en un escobonal quemado en 1993 en la Sierra de Gredas. Estas tres 
variables han sido analizadas semicuantitativamente. El intervalo máximo activo fue de 50 m y la 
distancia mínima entre observaciones fue de 2 m. cO: Semivarianza a la distancia cero; C, + C: 
Semiwianza a la distancia máxima de correlación (&,); A,,: Distancia máxima de correlación o rango 
(expresado en metros); D.E.: Dependencia espacial, porcentaje de varianza determinado por el factor 
espacial (C / cO + C) * 100 e 1.B.A: Indicativo de la bondad de ajaste. 
Variable Modelo cl Co+C i&,(m) D.E. (%) 1.B.A 
Densidad pretüego (Ago-1993) Linear 0.86 1.06 > 50 18.9 5.9 10-3 
Densidad postfuego (Jal-1997) Esférico 0.44 1.10 19.2 58.2 4.2 10” 
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Sin embargo, la distribución espacial de la densidad de C. eriocarpus cuatro años 
tras el fuego presentó manchas de 19 m y dependencias espaciales de 58%, muy 
superiores a los obtenidos antes del fùego. Estas diferencias se pueden observar 
claramente en sus mapas de símbolos (Fig. 3.5) 
Densidad de plantas de C. eriocarpus 
(plantas I%‘) 
0 0 
n > 0: s 0.5 
n >Oí 
Fig. 3.5. Mapas de la densidad anterior al fuego de C. errocarpus (A) y de la densidad de C. er-locarpus 
cuatro años tras el fuego (Junio-Julio de 1997) (B) en un escobonal quemado en 1993 en la 
Sierra de Gredos. Malla 2 s 2 m sobre la parcela 100 s 10 m 
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Fig. 3.6. Semivatiogramas estándar de la densidad de C. eriocarpus anterior al fuego (A) y densidad de 
C. etiocarpus cuatro aííos tras el fuego (B) en un escobonal quemado en 1993 en la Siena de 
Gredos. El intervalo máximo activo fue de 50 m. Distancia mínima de separación entre 
observaciones igual a 2 m. Dentro de la gráfica se incluyen los parámetros &: tamaño de 
mancha y D.E.: dependencia espacial, que resultaron según modelos empleados (ver Tabla 3.6). 
3.3.3.2. Germinación total tras el fueno Y de las diferentes cohortes 
La germinación de C. eriocaps total tras el fuego, analiida de manera 
semicuantitativa en tres categorías, presentó manchas en tomo a 16 m y una dependencia 
espacial moderada (28%) (Tabla 3.7, Figs. 3.7 y 3.8). Analiida a nivel cualitativo, es 
decir presencia/ausencia de germinación, la estructura espacial resultante fue muy 
parecida a la misma variable analizada de manera semicuantitativa (13 m y 28% de 
tamaño de mancha y dependencia espacial, respectivamente). 
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Tabla 3.7. Par&netros de los modelos a los que se ajustaron los semivariogramas indicadores basados en 
datos wnicoantitativos y de presencia/ausencia para la germinación total postfuego y en datos de 
presencia/ausencia de las tres cohortes de germinados distinguidas (marzo, abril y mayo de 1994) de la 
población de C. eriocarpus en un escobonal quemado en 1993 en la Sierra de Gredas. la distancia 
mínima entre observaciones fue de 2 m. CO: Semivarianza a la distancia cero; CO + C: Semivarianza a la 
distancia máxima de correlación (A& &: Distancia máxima de correlación o rango (expresado en 
metros); D.E.: Dependencia espacial, porcentaje de varianza determinado por el factor espacial (C / & + 
C) * 100 e 1.B.A: Indicativo de la bondad de ajuste. 
Cohorte Modelo CO G,+C h(m) D.E. (%) I.B.A. 
Germinación total postfoego Esférico 0.75 1.04 16.1 27.9 4.1 lo-’ 
Ger”li”ació” tota1 p&fuego Esférico 0.74 1.03 12.5 28.2 3.8 10” 
(análisis cualitativo) 
Marzo de 1994 Esférico 0.77 1.03 10.2 25.2 2.6 10” 
Abril de 1994 Esférico 0.92 1.05 27.5 12.4 2.0 lo” 
Mayo de 1994 Esférico 0.88 1.02 17.3 13.7 2.6 10” 
Por otro lado, las diferentes cohortes distinguidas presentaron diferentes patrones 
espaciales (Tabla 3.7, Figs. 3.7 y 3.8). La cohorte de marzo presentó el patrón espacial 
más contagioso, con una dependencia espacial moderada (25%) y estructurada en 
manchas en tomo a los 10 m. Esta cohorte, además de ser la más abundante, presentó 
una distribución espacial muy parecida a la de la germinación total (Fig. 3.7). 
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Fig. 3.7. Mapas de germinados totales tras el fuego (A) y de las tres cohortes de germinados distinguidas 
(marzo (J3), abril (C) y mayo (D) de 1994 de la población de C. eriocarpus en un escobonal 
quemado en 1993 en la Sierra de Gredos. Malla 2 x 2 m sobre la parcela 100 x 10 m. 
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Sin embargo, los germinados con posterioridad no presentaron una distribución 
espacial contagiosa, con dependencias espaciales débiles (12 y 14% para las cohortes de 
abril y mayo, respectivamente) y tamaños de mancha mayores, especialmente en el caso 
de la cohorte de abril (28 m). La cohorte de marzo fue la que presentó una dependencia 
espacial más parecida a la germinación total. 
D. Cohorte de mayo 1994 
& = 17.3 m 
0. E. = 13.7 % 
, li XII 15 1” li Yi 15 
Distancia (m) 
I 
Fig. 3.8. Semivariogramas estándar de la germinación total tras el fuego C. eriocarpus (analizada con 
datos wnicuantitativos) (A) y de las tres cohortes de germinados distinguidas: -0 fJ3), abril 
(C) y mayo de 1994 (D) (datos de presencialausencia) de la población de C. er;ocorpus en los 
cuadrados 30 x 30 cm en un escobonal quemado en 1993 en la Sierra de Ciredos. El intervalo 
máximo activo fue de 50 m. Distancia mínima de separación entre observaciones igual a 2 m. 
Dentro de la gráfica se incluyen los parámetros &: tamafio de mancha y D.E.: dependencia 
espacial, que resultaron según modelos empleados (ver Tabla 3.6). 
79 
Demograíia y patrón espacial postincendio de C. erk~carpus capítulo 3 
3.3.3.3. Dinhica uostincendio 
La distribución espacial de los individuos de C. eriocarpus presentes a lo largo de 
la parcela fue cambiando con el tiempo (Fig. 3.9). 
La evolución del patrón espacial de la presencia/ausencia de individuos de C. 
eriocurpus presentó diferentes etapas en cuanto a rangos y dependencias espaciales se 
refiere (Tabla 3.8, Fig. 3.10). Los tamaños de las manchas (rangos) formadas por la 
presencia de individuos fueron creciendo desde los 10 m aproximadamente en marzo de 
1994 hasta unos 20 m en junio de 1995, fecha a partir de la cual no hubo cambios 
importantes. 
Tabla 3.8. Patimetros de los modelos a los que se ajustaron los semivariogramas indicadores (basados 
en datos de presencia/ausencia en los cuadrados 30 x 30 cm) de los individuos de C. eriocarpus en 
diferentes momentos de muestreo durante los cuatro primeros afios tras el fuego en un escobonal 
quemado en 1993 en la Sierra de Gredas. El intervalo máximo activo fue de 30 m debido a efecto 
agujero de importancia variable según casos. La distancia mínima entre observaciones fue de 2 m. C,: 
Semivarianza a la distancia cero; Co + C: Semivarianza a la distancia máxima de correlación (A,&; &: 
Distancia máxima de correlación o rango (expresado en metros); D.E.: Dependencia espacial. porcentaje 
de varianza determinado por el factor espacial (C / Co + C) * 100 e 1.B.A: Indicativo de la bondad de 
ajuste. 
Densidad postfuego Modelo CO Co+C Ao D.E. (Ss) I.B.A. 
Marzo de 1994 
Junio de 1994 
Septiembre de 1994 
Diciembre de 1994 
Marzo de 1995 
Junio de 1995 
Septiembre de 1995 
Diciembre de 1995 









0.77 1.03 10.2 25.2 2.6 lo” 
0.79 1.05 15.0 24.8 1.0 lo” 
0.70 1.07 17.0 34.6 2.1 10” 
0.77 1.06 17.6 27.4 1.8 10.’ 
0.76 1.05 16.6 27.6 1.8 10” 
0.84 1.04 21.1 19.2 1.5 10” 
0.83 1.04 18.9 20.2 1.2 10” 
0.84 1.03 18.9 18.4 1.2 1o-3 
0.84 1.02 17.0 17.7 1.7 10” 
80 
Demografía y patrón espacial postincendio de C. eriocarpus Capítulo 3 
En cuanto a la dependencia espacial (en torno al 25% en fases iniciales, marzo- 
junio de 1994) se observó un incremento importante entre antes y después del primer 
verano, aumentando desde el citado 25% hasta un 35% (Tabla 3.8, Fig. 3.10). A partir 
de septiembre de 1994 y hasta jumo de 1995, la dependencia espacial fue descendiendo 
hasta valores inferiores al 20%, menores aún que los iniciales. Al igual que ocurrió para 
los tamaños de mancha, las dependencias espaciales se mantuvieron constantes hasta 
1997, cuatro años tras el fuego. 
D G H 
Densidad de plantas de C. eriocarpus 
(plantas me’) 
0 
> 0. 2 0.5 
> 0.5 
Kg. 3.9. Mapas de las densidades de la población de C. eriocarpus en los distintos periodos de muestreo 
en un escobonal quemado en 1993 en la Sierra de Gredos. A) Marzo de 1994, B) Junio de 1994, 
C) Septiembre de 1994, D) Diciembre de 1994, E) Marzo de 1995, F) Junio de 1995, G) 
Septiembre de 1995, EI) Diciembre de 1995 e 1) Julio de 1997. Malla 2 x 2 m sobre la parcela 
100 x 10 m. 
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Fecha de muestreo 
Fig. 3.10. Evolución temporal del rango o tamaiio de las manchas y la dependencia espacial de los 
modelos basados en datos de presencia/ausencia de C. eriocarpus en diferentes momentos de 
muestreo durante los cuatro primeros alios tras el fuego (ver Tabla 3.8) en un escobonal 
quemado en 1993 en la Sierra de Gredos. En trazo continuo se indica el nivel de dependencia 
espacial y en trazo discontinuo, el tamtio de mancha de la germinación total postfuego 
analizada de manera cualitativa, que representarían la situación en caso de que no hubiera 
habido mortalidad. 
3.3.3.4. Factores relacionados con el uatrón espacial del establecimiento de C. 
eriocarous 
La densidad anterior al fuego, la biomasa antes del fuego y la pedregosidad no 
estuvieron relacionadas espacialmente con la germinación total tras el fuego, como lo 
indicaron las dependencias espaciales conjuntas de los correlogramas cruzados (Tabla 
3.9yFig. 3.11). 
Por el contrario, el diámetro de las ramas quemadas y la germinación total tras el 
fuego tuvieron una dependencia espacial conjunta mayor que los demás pares de 
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variables aunque siguió siendo moderada (22%), formando manchas de covariación en 
tomo a 27 tu (Fig. 3. ll). La densidad anterior al fuego y la densidad 4 años tras el fuego 
también estuvieron relacionadas sólo moderadamente (16%), al igual que las variables 
getminación total tras el fuego y densidad resultante 4 años tras el fuego (17%). 
Tabla 3.9. Parámetros de los modelos a los que se ajnstaron los correlograntns cruzados considerados. 
La densidad antes y despu& del fuego fue recodifrcndn: 0 plantas mm’, valor 0; menos de 0.5 pl. nt.‘, 
valor 1 y más de 0.5 pl. ni*, valor 2. Ambas fueron estimadas en toda la superficie. La gerntinación total 
tras el fuego estimada en los 1000 cnadmdos 30 x 30 cm fue recodiftcada: 0 plantas “t.2, valor 0; menos 
de 5 pl. n?, valor 1 y más de 5 pl. n?, valor 2. Estudio realizado co” intervalo nráximo activo de 50 m 
(excepto diámetro ramas quemadas VS. gerntinación que fue hasta 34 m) y distancia minima de entre 
observaciones de 2m. Co: Sentivatianza a la distancia cero; Co + C: Sentivatianza a la distancia máxima 
de correlación (A& &: Distancia máxima de correlaci6n o rango (expresado en metros); D.E.: 
Dependencia espacial ó vatianza esttnct”ta1, es el porcentaje de varianza detemrinado por el factor 
espacial (C / Co + C) * 100 e 1.B.A: Indicativo de la bondad de ajuste. 
Par de variables 
Densidad prefttego 
Gemli”acíó” tota1 posuitego 
Biomasa prefnego 
Genninnción total postfuego 
Diámetro ramas quemadas 
Genninnción total postfnego 
Pedregosidad 
Getinación total postfuego 
Germinación total postfuego 
Densidad postfnego (1997) 
Densidad prefnego 
Densidad postfitego (1997) 
Modelo Co co + c &l (“N D.E. (%) I.B.A. 
Linear 4.96 -1.06 > 50 9.0 1.8 10-j 
Linear 1 .oo 1.02 > 50 2.0 4.9 10” 
Esférico -0.84 -1.07 27.4 21.5 2.6 lo-’ 
Linear -1.00 -1.03 > 50 2.4 6.7 10.’ 
Esférico 0.85 1.03 19.8 17.4 8.0 10’ 
Linear -0.90 -1.07 z 50 15.9 2.6 10” 
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D Pedregosidad VS. 
Gennación total post-fuego ’ 
&>5Om 
D. E. = 7.0 % 
-~~~~i-: 
Germinación total post-fuego vs. 
1 20 25 jo 35 rn 43 
Distancia(m) Distancia(m) 
Fig. 3.11. Correlogmmas cruzados de los pares de variables formados por: A) Densidad anterior al foego 
VS. germinación total posthego; B) Biomasa anterior al fuego VS. germinación total postfuego; 
C) Diámetro de las ramas quemadas VS. germinación total postfucgo; D) Pedregosidad VS. 
germinación total postfuego; E) Germinación total postfuego VS. densidad cuatro años después 
del fuego y F) Densidad anterior al fuego VS. densidad cuatro ados después del fuego en un 
escobonal quemado en 1993 en la Sierra de Gredos. El intervalo máximo activo igual a 50 m. 
Distancia minima de separación entre observaciones igual a 2 m. Dentro de la grática se 
incluyen los parámetros &, que indica el tamafío de la mancha y D.E.: dependencia espacial, 
que resultaron según modelos empleados (ver Tabla 3.8). 
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3.4 DISCUSIÓN 
capítulo 3 
3.4.1. Autosucesión y estabilidad en matorrales meditewáneos 
La respuesta de los ecosistemas de tipo mediterráneos al fuego es, generalmente, 
de tipo autosucesional (Hartes 1971, Trabaud 1994) caracterizada por su gran 
elasticidad (resilience) al fuego. No obstante, nuestros resultados muestran que, como 
consecuencia de un sólo incendio, la poblaciones vegetales, en el caso de C. eriocupus, 
pueden sufrir enormes cambios, como ha sido documentado en otros trabajos 
(Schlesinger et al. 1982, Zedler et al 1983, Abad et al. 1997, Vallejo y Alloza 1998). De 
hecho, la población pasó a reducirse a un tercio del valor original calculado para antes 
del incendio. Dado que es probable que nuestro método subestimase la densidad de la 
población antes del fuego, al no poder detectar los individuos de pequeño tamaño que 
hubiesen sido totalmente calcinados por el fuego, esto indicaría que la disminución fue 
probablemente mayor que la aquí obtenida. Datos similares a los aquí obtenidos fueron 
registrados en un incendio experimental de un escobonal de 8 años en una parcela 
próxima a la aquí estudiada (Pérez y Moreno, comunicación personal). Estos autores 
obtuvieron, al tina1 del primer año de estudio, una densidades de C. eriocarpus de 0.11 
pl. me*, partiendo de densidades iniciales de 1.3 pl. m”, supone una reducción aún mayor 
que la obtenida en este estudio. 
Por otro lado, las densidades de plantas vivas registradas en escobonales similares 
al aquí estudiado, pero de 6 años de edad fueron de 1.7 pl. me2 (datos no publicados), 
que son parecidos a los obtenidos por Pérez y Moreno (comunicación personal) en el 
experimento aludido. Asimismo, en escobonales más jóvenes, de 3 años tras el fuego, se 
obtuvieron densidades de 2.2 pl. mm2 (datos no publicados). Todo esto indica que las 
cifras de densidades de C. eriocups al cabo del primer año y siguientes aquí obtenidas 
pueden estar de entre las más bajas que se encuentran en la bibliografk, y reflejan la 
importancia del cambio poblacional ocurrido. Todo ello al margen del importante cambio 
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en el patrón de distribución espacial, como se comentará más adelante. Los resultados 
obtenidos alertan de nuevo acerca de los límites a la generalización que pueden hacerse 
con base a procedimientos de tipo sincrónico y a corto plazo (Auld 1986, Twigg et al. 
1989, Morrison y Cary 1994) ya que, la extrapolación de los datos arriba comentados 
hubiese llevado a la conclusión de considerar al sistema como relativamente estable al 
fuego, mientras que, tanto en este caso, como en el estudio comentado de Pérez y 
Moreno (comunicación personal), la población fue virtualmente diezmada como 
consecuencia del fuego. 
Aunque no son frecuentes los estudios que abordan estudios demográficos 
detallados entre varios incendios, en algún caso también se han descrito cambios 
demográficos importantes, con reducciones drásticas para alguna especie (Schlesinger et 
al. 1982, Zedler et al 1983, Riggan et al. 1988) o, incluso, la desaparición local de alguna 
de ellas (Sweeney 1956) pueden encontrase también en la bibliografía, aunque tales 
cambios no son la norma. La pregunta que surge es si tipos de vegetación dominados por 
genisteas, que son frecuentes en las zonas abandonadas o tras los incendios de zonas 
reforestadas, son más o menos proclives a colapsos poblacionales como consecuencia de 
incendios repetidos y cuales son los factores que pueden hacer que así sea. Dada la 
extensión que ocupan estos matorrales en la Península Ibérica y en otras zonas del 
mediterráneo, el conocimiento de este aspecto es un tema de enorme significado 
ecológico, ya que, de ser así, el sistema entraría en una fase degradativa (ver capítulo 
siguiente sobre la dinámica de las especies herbáceas) cuyo proceso de recuperación es 
desconocido. 
3.42. El restablecimiento de C. eriocarpus tras elfuego 
Nuestros resultados muestran que el restablecimiento de C. eriocarpus se 
produjo exclusivamente por la vía de nueva germinación, ya que ninguna de las plantas 
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adultas de esta especie rebrotó. Resultados similares fueron obtenidos por Pérez y 
Moreno (comunicación personal), en la parcela de 8 anos de edad quemada 
experimentalmente. Más aún, tampoco rebrotaron las plantas de la zona de seguridad de 
dicho incendio experimental, que fueron cortadas en los días anteriores a dicho incendio, 
realizado a finales de primavera. Igualmente, tampoco rebrotaron los individuos de C. 
eriocarpus con tallos entre 10 y 17 años de edad, estimada contabilizando los anillos de 
crecimiento, que fueron cortados para determinar las relaciones alométricas entre el 
diámetro basal y la biomasa de C. eriocurpus dentro del mismo territorio de la Sierra de 
Gredos, según se describió en el capítulo 1. Sin embargo, sí rebrotaron muchos de los 
individuos de C. eriocarpus que fueron cortados a los pocos años tras el fuego (menores 
a 4 arios de edad) en las áreas quemadas del gran incendio de Pedro Bernardo (6652 ha, 
1986) para favorecer el crecimiento del pinar de Pinus pinuster (observación personal). 
Todö esto hace ~süponer ~qüe;~o~ bien iã~1Srãvëdactdei~n~~í~e~~~, asi 
como la del incendio experimental de Pérez y Moreno (comunicación personal), fueron 
excepcionalmente altas y/o que, las plantas de C. eriocurpus habían perdido ya la 
capacidad de rebrotar a la edad a la que fueron quemadas o cortadas en ambos 
experimentos. Aunque los datos de la gravedad del incendio indican que éste 
probablemente fue intenso, no obstante no parece que fuera tanto como para que no se 
produjesen rebrotes, ya que en la zona quemada en este estudio fueron relativamente 
abundantes rebrotes de otras especies leñosas existentes (C. multiforus, Genista 
florida, Ericu arborea, Ericu austrulis. Rubus sp., Sulix sp., entre otros), pero no de C. 
eriocarpus. Además, dentro del perimetro incendiado objeto de estudio hubo zonas 
donde la gravedad del fuego fue baja y tampoco en ellas fueron observados rebrotes de 
C. eriocqvus. 
Aunque, en algún caso, la falta de rebrote de especies de Cytisw, concretamente 
C. oromediterruneus, ha sido atribuida a las a altas intensidades del fuego (Gómez 
Gutiérrez et al. 1988), todo parece indicar que C. eriocurpus pierde su capacidad de 
rebrotar con la edad, con o sin fuego. Así, se haencontrado que plantas de Cytisus 
scoparius de más de 10 años de edad no rebrotaron debido a la senescencia de sus 
individuos (citado en Casal 1987). Estudios realizados en otras especies, de talios no 
88 
Demogratia y patrón espacial postincendio de C. eriocarpus CapítUlo 3 
fotosintéticos, pero no genisteas, que también pierden la capacidad de rebrotar con la 
edad han sido descritos en otras zonas mediterráneas (Hobbs y Mooney 1985). 
A qué edad se pierde la capacidad de rebrotar y si ello es función de la gravedad 
del incendio es algo que desconocemos. Aunque la longevidad de las plantas del género 
Cytisus no ha sido muy estudiada, se ha establecido que la longevidad de C. scoparius, 
es de 10 a 17 años (lo-12 en Inglaterra)(Wallof y Richards 1977) 14 en Francia 
(Rosseau y Loiseau 1982) 15 en Nueva Zelanda (Williams 1981) y 17 en California 
(citado en Bossard 1994). La parcela estudiada aquí tema 17 anos de edad, por lo que, 
probablemente muchos de los individuos teman dicha edad. En una zona adyacente no 
quemada nuestras observaciones indican que, a esta edad, la parcela entra en un estado 
que podríamos calificar de senescente, en el sentido empleado por Hanes (1971). 
Muchos de los individuos más grandes presentan frecuentes desgarros y su estado no 
parece vigoroso. Aunque en la Sierra de Gredos se conocen parcelas e individuos que 
datan ya de 22 anos tras un incendio, todo parece indicar que los individuos aquí 
estudiados estaban en un estado claramente de madurez y, probablemente, al final de su 
ciclo vital, por lo que no sería esperable la aparición de rebrote de cumplirse la hipótesis 
de la pérdida de esta capacidad con la edad. 
Por otro lado, en el estudio de una cronosecuencia asincrónica de parcelas de 
escobonales (Faraco et al 1993, Faraco y Moreno, com. pers.) encontramos que la 
cobertura de C. eriocqms en las parcelas quemadas jóvenes no fue nunca alta, a 
diferencia de lo que ocurría cuando estaba presente C. mulriforus, cuya capacidad para 
rebrotar tras el fuego es bien conocida (Fernández Santos 1991). La cobertura de C. 
eriocurpus fue alta en etapas intermedias y maduras, lo que indica falta de un desarrollo 
rápido, como suele ocurrir con el rebrote, y fundamentalmente basado en el 
reclutamiento de nuevos individuos y crecimiento posterior de estos. Además, en las 
parcelas recién quemadas de dicho estudio basado en una cronosecuencia no se observó 
nunca la presencia de individuos que inequívocamente pudiésemos atribuir a rebrote. 
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3.4.3. La germinación de C. eriocarpus tras elfuego 
Capitulo 3 
La germinación de las plántulas de C. eriocurpus comenzó en Marzo, al igual que 
ocurrió con otra genistea arbustiva, Ulex purviflorus, en el levante español (febrero- 
abril) (Abad et al. 1997), y diferente de lo encontrado con Ulex europueus en Galicia, la 
cual germinó en otoño (Casal 1987, Puentes et al. 1985). En términos absolutos, 
nuestros resultados muestran que la germinación de C. eriocurpus, aunque mayor que el 
nivel de reposición poblacional requerido, comparado con lo habitual en otros matorrales 
de genisteas (Puentes et al. 1985) fue muy baja y, en combinación con las mortalidades 
postgerminación, insuficientes para reponer el número de efectivos de la población. Dado 
que el matorral antes del fuego era adulto, y un porcentaje elevado de la también elevada 
producción de semillas (Waloff 1966, Williams 198 1) característica en otras especies del 
género Cytisus o Ulex se mantiene en periodo de latencia varios años tras el fuego 
(Bossard 1994, Zabkiebicz 1979), el banco de semillas debería haber sido lo 
suficientemente grande como para asegurar un mayor nivel de reclutamiento, como ha 
resultado en tojales gallegos (Puentes et al. 1985) y en escobonales de C. scoparius en 
California (Bossard 1993) y Nueva Zelanda (Williams 1981). 
Por otro lado, aunque se sabe que, en general, que el calor estimula la 
germinación en especies genisteas, la resistencia a las altas temperaturas de estas especies 
no es muy elevada (C. mulír$‘orus, Añorbe (1990), C. scopurius, (Bossard 1993), UZex 
europueus y Ukx gullii (Gutiérrez 1994)). Es posible que las temperaturas que se 
pudieron registrar en este incendio fuesen lo suficientemente importantes como para 
producir una reducción en la germinación. En otros trabajos, la reducción por el fuego 
del banco de semillas en los 10 primeros centimetros del suelo fue entre el 62% (Rolston 
y Talbot 1980) y el 66% (Zabkiewicz 1979). Tras incendios de copas de pinar, en los que 
no son abundantes individuos vivos de genisteas antes del fuego (normalmente menos del 
5% de la cobertura, datos no publicados), si puede haberlos en las fases iniciales de la 
recuperación del bosque (entre 0.1 y 1.4 pl. me*, datos no publicados), por lo que su 
regeneración probablemente ocurre a partir de los bancos de semillas latentes desde hace 
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tiempo, con un buen grado de germinación. No obstante, es conocido que fuegos muy 
intensos pueden disminuir considerablemente el establecimiento de Cytisus scoparius al 
reducir el banco de semillas de dicha especie (Bossard 1993). Igualmente, en otras 
especies del género, como es C. mu/r$‘orus, se han observado mayores densidades de 
plántulas tras abandono de campos roturados que tras el fuego (Añorbe et al. 1990) lo 
que pudiera deberse a efectos negativos de las altas temperaturas en el banco de semillas. 
Alternativamente, es posible que la germinación observada haya sido menor de la 
esperada debido a procesos de fitofagia sobre el banco de semillas. En cuanto a la 
fitofagia de semillas, se conocen 34 especies de coleópteros Curcdionidae y 31 de 
Apionidae fitófagos de genisteas en la Sierra de Gredos. De estas, 17 se han catalogado 
como frecuentes en C. eriocurpus, especialmente durante los meses de primavera y 
verano (Sanz Benito y Gurrea 1991). Aunque algunas especies son radicícolas y 
floricolas, la mayoría son seminivoras, al menos en su fase larvaria (Sanz Benito et al. 
1990). Las semillas de genisteas son el único soporte alimentario y reproductor de 
algunos de los circuliónidos más abundantes en el matorral mediterráneo del Sistema 
Central (Gurrea et al. 1991) y quizás estos seminívoros fueran responsables de un bajo 
nivel del banco de semillas y por tanto de la menor germinación obtenida. Añorbe et al. 
( 1990) muestran que las semillas que han subido un pequeño daño pueden verse incluso 
favorecidas en su germinación, no así aquellas cuyo daño es importante. 
Las variables descriptoras de las caracteristicas previas al incendio, biomasa y 
densidad, e incluso la pedregosidad, determinaron en poca medida la germinación total, 
como indican sus coeficientes de correlación no significativos. Igualmente sucedió con 
las relaciones espaciales entre las variables comentadas, cuyo grado de covariación 
espacial fue prácticamente nulo (Tabla 3.8, Fig. 3.9). 
Otro tanto puede decirse de las variables utilizadas como caracterizadoras de la 
gravedad del incendio (el cociente biomasa muerttiviva o el diámetro de las ramas 
quemadas). Las correlaciones no espaciales entre la germinación total tras el fuego y 
ambas variables fueron no significativas (Tabla 3.5). Asimismo, las relaciones espaciales 
tampoco indicaron un nivel elevado de covariación espacial conjunta (Tabla 3.8 y Fig. 
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3.9). La dependencia espacial conjunta más alta se dio entre el diámetro de las ramas 
quemadas y la germinación total. Esta relación fue inversa y la dependencia espacial 
conjunta fue de sólo de 22% lo que indica que aunque pudo haber un efecto negativo de 
la intensidad en la germinación, no es factible predecir una en función de la otra. 
3.4.4. Supervivencia de la población posterior al fuego 
Nuestros resultados muestran que la hipótesis inicial en cuanto a la importancia 
del momento de germinar para la supervivencia, sobre todo durante el primer año, no se 
cumplió. De hecho, al contrario de lo esperado, aunque la diferencia en la supervivencia 
entre las tres cohortes no fue estadísticamente significativa, la cohorte que peor 
supervivencia tuvo en términos absolutos al final del periodo de estudio fue la primera en 
aparecer (Marzo)(7%). Además, la última en aparecer con datos suficientes para ser 
tratada estadisticamente (Mayo), fue la que mayor supervivencia en términos absolutos 
tuvo (23%), siendo intermedia la cohorte de Abril (13%). Continuando con esta 
tendencia, la cohorte de Junio, la más pequeña de todas, con número insuficiente para ser 
tratada estadísticamente, fue la que mayor supervivencia en cifras absolutas tuvo (33 %). 
No obstante, nuestro estudio indica que el momento de germinación no supone ninguna 
ventaja en términos de supervivencia. Los datos referentes al tamaño de las plantas 
indican que tampoco fue una ventaja en términos de vigor o crecimiento, al no haber 
diferencias estadísticamente significativas entre los diferentes individuos, si bien, ni 
siquiera en términos absolutos, los individuos más viejos fueron los más desarrollados 
(Fig. 3.4). La diferencia en meses entre las cohortes fue pequeña (2 meses), lo que 
indicaría que diferencias en la germinación de cortos periodos de tiempo, no serían 
importantes, a diferencia de lo encontrado en estudios donde el tiempo de germinación si 
fue importante, con diferencias en tiempo de germinación de al menos 6 meses 
(Trumbois y Trabaud 1986) o un año (Quintana y Moreno, com. pers.) para especies de 
Cisius. 
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Las dinámicas de supervivencia de las tres cohortes estudiadas fueron, no 
obstante, diferentes en el primer año que en el segundo. Así, mientras que en Diciembre 
de 1994 la supervivencia de las cohortes de Marzo, Abril y Mayo era de 15%, 28% y 
38%, respectivamente, al final del segundo año las mortalidades habidas en total 
ascendieron al 4%, 8% y 15%, respectivamente. Por tanto, hubo una inversión en el 
patrón de supervivencias durante el segundo año, indicativo de una menor mortalidad en 
la cohorte primera y mayor en la última. Las mortalidades en los dos anos siguientes 
fueron prácticamente nulas. 
Por otro lado, hubo diferencias importantes entre el patrón espacial de la cohorte 
de marzo (ciertamente contagiosa, en manchas de 10 m) frente a las de abril y mayo 
(prácticamente distribuidas al azar) por lo que los factores que causaron estas diferencias 
en cuanto a supervivencia (aunque no significativas) pudieron ser debidos a diferencias 
en la estructuración espacial de las distintas cohortes. 
La curva de supervivencia de las tres cohortes fue prácticamente similar hasta el 
mes de Agosto (Fig. 3.3) y las tasas instantáneas (mensuales) fueron similares desde 
los inicios de cada cohorte hasta Septiembre, cuando se estabilizaron. Otro aspecto 
interesante fue que la cohorte más numerosa tuviese la qx mayor en el mes de Agosto 
aunque, en cualquier caso, sólo el doble de la que tuvo en Abril, cuando otras plántulas 
estaban germinando. Esto sugiere que el factor sequía estival no fue tan importante como 
inicialmente se había previsto. Todo ello incluso en un verano que fue seco, con 
precipitaciones de menos de la mitad de lo habitual (Fig. 3.1). Puentes et al. 1985, en un 
estudio global de la dinámica poblacional (sin distinguir cohortes) tampoco encontraron 
elevadas mortalidades durante el primer periodo estival postfuego, si bien es cierto que la 
germinación comenzó en otoño y hubo una mortalidad importante en el primer invierno 
tras el fuego. En cuanto a esta mortalidad invernal, es interesante hacer notar que ocurrió 
sin que las temperaturas mínimas durante dicho invierno llegaran a 0 “C y con 
temperaturas probablemente más altas que las registradas en las proximidades de la 
parcela de estudio. Esto es importante porque quizás las bajas temperaturas y las heladas 
registradas durante el mes de abril posterior al fuego pudieron causar una mortalidad y 
una disminución del vigor de la primera cohorte emergida en este estudio, lo que pudo 
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ser un factor más a considerar en cuanto a la escasa supervivencia de la primera cohorte 
con respecto a las siguientes. Además estas bajas temperaturas quizás también 
repercutieran en una menor germinación durante el mes de Abril. 
En cuanto a la supervivencia, aunque hay estudios que relacionan la topografla y 
la densidad y supervivencia de plántulas de Cytisus mulfiforus (Fernández Santos et al, 
1991) o de otras especies de leguminosas como Ulex europueus (Puentes et al 1985, 
Vera de la Fuente 1994), no existen datos demográficos detallados, con un seguimiento y 
marcaje de plántulas, que permitan relacionar inequívocamente probabilidades de 
supervivencia y microtopografia y recursos edáfcos a pequeña escala en especies 
próximas a C. eriocarpus. Por tanto parece que otros factores, que operaron desde la 
aparición de las plántulas, y prácticamente de forma constante, pudieron ser los 
causantes de las pautas temporales de supervivencia de las nuevas plántulas. Es posible 
que uno de estos factores fuera la competencia ejercida por especies herbáceas como ya 
comentaremos en el siguiente capítulo. 
Entre los factores que pudieron contribuir a la mortalidad durante la primera fase 
de establecimiento, la fitofagia pudo jugar un papel importante, aunque esta no fue 
cuantificada. Durante la primavera sigÜi%& &fu&o fue observada una letnna de 
excrementos de conejo, aunque no se encontraron madrigueras en la parcela de estudio. 
Durante los muestreos, sólo se avistó un individuo en una sola ocasión. Por tanto, 
aunque no abundante, existió una ligera presencia de estos herbívoros en la zona. 
También fueron observados insectos que también pudieron consumir plántulas de C. 
eriocurpus. Por todo ello, pensamos que la fitofagia, tanto de conejos como de insectos, 
pudo ser un factor contribuyente, sobre todo en disminuir el vigor de las plantas, pero no 
decisivo, aunque no podemos precisar el grado de importancia de dicho fenómeno. Sí fue 
observado desde las primeras hojas de las plántulas y, más claramente, en aquellas que 
fueron medidas desde diciembre de 1994 un descenso en la altura, acompañado de la 
aparición de nuevos tallos desde las yemas próximas a la superficie, dando lugar a una 
ramificación abundante desde la zona basal del tallo, probablemente consecuencia de un 
ramoneo periódico y continuo de las plántulas. 
94 
Demograna y patrón espacial postincendio de C. eriocarpus Capíralo 3 
3.4.X Cambios espaciales en la población de C. eriocarpus 
Nuestros resultados muestran que, como consecuencia del fuego, no sólo cambió 
el número de efectivos poblacionales sino que hubo un cambio notable también en su 
distribución en el espacio. La situación previa al incendio venía marcada por una 
distribución de las plantas en gradiente suave, sin manchas definidas hasta el intervalo 
máximo activo (50 m en este caso). Por tanto, de existir, las manchas serían de gran 
tamaño. Por el contrario, el patrón espacial resultante cuatro anos más tarde había 
cambiado drásticamente, al aparecer conformado por manchas de unos 19-20 m de 
diámetro, pasando la dependencia espacial a ser del 58%. Esto indica manchas de C. 
eriocarpus relativamente bien conformadas. Aunque es dificil precisar cuales pueden ser 
las implicaciones de esto, es presumible que cambios de este tipo produzcan 
modificaciones importantes en los diferentes procesos ecosistémicos. Así, es probable 
que la existencia de claros que, circunstancialmente pueden ser colonizados por otras 
especies, incluidas las herbáceas, pudiesen afectar al comportamiento de ulteriores 
incendios. Asimismo, incluso en la eventualidad de que nuevos reclutamientos terminasen 
por cicatrizar la zona, parece claro que, a tenor de lo descrito en el capítulo primero, un 
nuevo incendio se propagaría de forma diferente, lo que, a su vez, podría suponer nuevas 
modificaciones en el sistema. 
Nuestros datos de presencia/ausencia de plantas de C. eriocmpus muestran que el 
patrón espacial de C. eriocurpus fue cambiante desde las primeras germinaciones hasta la 
última fecha muestreada, tanto en el tamaño de las manchas como en el grado de 
continuidad espacial de las mismas. Así, se pasó en Jumo de 1994, cuando prácticamente 
habia cesado ya la germinación, de un patrón espacial con un tamaño de mancha pequeño 
(10.2 m) y baja dependencia espacial (25.2%), a otro de mayor tamaño y dependencia en 
Septiembre del mismo año (17.0 m, 34.6%). Esto implica que el patrón de mortalidades 
aumentó el contagio de las manchas y pudo ser determinante de que, a la postre, a pesar 
de la tendencia hacia la disminución de la heterogeneidad a partir de septiembre, en la 
densidad cuatro años tras el fuego aún se observe una dependencia espacial considerable 
(17%). No obstante en términos absolutos, la estimación del porcentaje de dependencia 
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espacial de C. eriacmpus cuatro años tras el fuego, a través del seguimiento cualitativo 
pudo ser menor que el existente en realidad, ya que las diferencias existentes en el mismo 
muestreo entre dicha aproximación cualitativa (basada en un 9% de la superficie) y la 
aproximación semicuantitativa (intensiva de toda la superficie) fueron importantes (18 y 
SS%, respectivamente). Durante el segundo año y sucesivos el tamaño de mancha sufrió 
pocas variaciones, mientras que la dependencia espacial fue descendiendo paulatinamente 
hasta junio de 1995, experimentando pocos cambios a partir de entonces. Esta tendencia 
de disminución de la dependencia espacial coincide con el encontrado por otros autores 
(Greig-Smith 1952, 1964, Kershaw 1958, Brereton 1971, Margalef 1958, Shati y 
Yarranton 1973, Morrison y Yarranton 1973). En cuanto a la estabilización del tamaño 
de mancha, ha sido documentado en algunos trabajos que puede estabilizarse e incluso 
disminuir (Shafr y Yarranton 1973, Morrison y Yarranton 1973), aunque la tendencia 
general es de continuo aumento de la escala (Greig-Smith 1952, 1964, Kershaw 1958). 
Claramente, la dinámica descrita culminó con una situación diferente con 
respecto a aquella de partida. Puesto que durante todo este periodo no existieron nuevos 
reclutamientos, tales cambios entre la situación anterior y posterior al fuego vinieron 
determinados por una germinación concentrada en determinadas zonas y una dinámica de 
mortalidad que contribuyó a que cuatro tios tras el fuego se mantuviera la dependencia 
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4.1. INTRODUCCIÓN
4.1.1. Dinámicas temporales
La dinámica postincendio de la comunidad vegetal, sobre todo en el corto plazo,
probablemente es uno de los procesos que más atención ha recibido en los estudios sobre
la ecologia del friego. Tal como se comentaba en el capítulo anterior, el restablecimiento
de la vegetación mediterránea en zonas quemadas es un fenómeno rápido descrito en el
chaparral californiano conocido como autosucesión (Hanes 1971), esto es, regeneración
de las mismas especies existentes antes del friego. De manera general y en los escenarios
de matorral mediterráneo europeo se han encontrado algunas caracteristicas comunes a
su dinámica postincendio: elevada riqueza, diversidad y abundancia de especies
herbáceas, sobre todo anuales, inmediatamente tras el friego y posterior desarrollo de
especies leñosas junto con algunas herbáceas perennes, que dominaban antes del fUego y
que acaban recolonizando la comunidad, causando un drástico descenso en el número y
abundancia de especies herbáceas (Trabaud 1994). Son numerosos los trabajos que han
confirmado los rasgos fUndamentales de este proceso autosucesional (Trabaud & Lepart
1981, Arianoutsou 1984, Casal 1987, Hobbs y Atkins 1990, Keeley et al. 1981, Keeley y
Keeley 1981, Keeley y Keeley 1984).
Por otro lado, existen estudios sobre matorrales postincendio que en su fase de
madurez han sido considerados como senescentes (Hanes 1967, Vogl 1977, Rundel y
Parsons 1979) al no existir reclutamiento de nuevas plantas yio el desarrollo de nuevas
ramas, tendiendo hacia otras comunidades de herbazal o bosque. En cuanto al número de
especies, salvo en los primeros años tras el fUego en los que fUe mayor (Patrie & Hanes
1964, Keeley et al. 1981), los chaparrales maduros no fUeron mucho menos ricos y
diversos que chaparrales de menor edad tras el friego (Horton & Krabel 1955, Hanes
99
Dinámica y patrón espacial postincendio dc ¡a comunidad vegetal Capitulo 4
1971, Davis et al. 1988) incluso albergaron mayor número de especies leñosas (Keeley
1992).
No obstante, a pesar de la gran cantidad de estudios sobre las dinámicas de la
vegetación tras el friego en algunos ecosistemas, desconocemos en buena medida cuales
son los factores responsables de los cambios rápidos que ocurren, sobre todo en lo que
concierne a las especies más susceptibles a dichos cambios, como es el caso de las
herbáceas. Se asume que la competencia por los recursos es la determinante de parte de
los cambios que se observan, aunque no existen estudios experimentales que aborden el
problema. Evidencias indirectas sugieren que la competencia, probablemente por la luz,
puede ser la responsable de la rápida disminución de especies herbáceas leguminosas en
los tres primeros años tras el fUego (Pérez y Moreno 1998). La obtención de evidencias
indirectas de la competencia entre las especies requiere que el seguimiento en el tiempo
se realice en cuadrados permanentes, lo cual no suele ser habitual en este tipo de
estudios.
Como señalan Bond y Van Wilgen (1996), en los estudios de la comunidad
vegetal buena parte del esfUerzo se ha dedicado a conocer las interacciones entre
aspectos del régimen de incendios y su impacto sobre dicha comunidad vegetal. La
gravedad del fUego, resultante de las interacciones entre el combustible y las condiciones
meteorológicas y topográficas, es uno de los factores que más atención ha recibido por
su vinculación directa a las plantas (Moreno y Gechel 1994) (ver capítulos anteriores).
Hasta ahora, el estudio más completo a este respecto, considerando el factor espacial, lo
han realizado Davis et al. (1989) quienes muestran las complejas interacciones entre el
banco de semillas antes del fUego, la abundancia de la vegetación, la gravedad del fUego
y el establecimiento posterior al fUego de las diversas especies vegetales. Según ese
estudio, las patrones espaciales de las especies están determinados por las manchas con o
sin vegetación (claros en la cubierta), que determinan a su vez la mayor o menor
gravedad del fUego. Neeman et al. (1992) encontraron también que el establecimiento de
diferentes especies herbáceas o de matorral estaba condicionado por la cubierta vegetal,
siendo menor el reclutamiento bajo la cubierta de pinos (Prnus halepensis) y mayor en
las zonas alejadas de los troncos. Patrones similares han sido descritos de otras zonas
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(Rice 1993, Fuentes el al. 1994). No obstante, dada la complejidad de la dinámica de la
vegetación y sus patrones espacio-temporales es arriesgado extrapolar conclusiones de
unos ecosistemas a otros (van der Maarel 1988).
Por otro lado, dada la presumible diferente respuesta entre las especies de la
comunidad vegetal, es esperable que los patrones de la gravedad del fUego determinen en
parte los patrones de las diferentes especies y que, tras el fUego, aparezca diferenciado
un mosaico de zonas más o menos intensamente quemadas que se correspondan con
zonas en las que abunden más o menos ciertas especies. Por tanto es preciso conocer
cuáles son los patrones espaciales de las diferentes especies características de la
comunidad, y cómo varian estos en el espacio.
4.1.2. Dinámica delpatrón espacial
El estudio de los patrones que forman las plantas en el espacio, y cómo varian
con la sucesión, ha recibido atención desde hace tiempo, aunque los estudios centrados
en dinámicas de zonas quemadas son escasos. Según la hipótesis de Greig-Smith
(1952b), los procesos sucesionales y el patrón de distribución espacial están
relacionados, de manera que un patrón espacial indica un estado sucesional determinado.
Según esta hipótesis, las plantas de estadios pioneros tendrian un patrón espacial a
pequeña escala, que se iría perdiendo conforme la vegetación se fUera desarrollando,
haciendo que se fUeran uniendo las manchas de menor tamaño, aumentando por tanto la
escala del patrón espacial (Kershaw 1958, Greig-Smith 1964). Aunque algunos autores
no han encontrado relación alguna entre patrón espacial y etapa sucesional (Anderson
1967, Dale y Blundon 1990, Scheafer 1993), otros si han encontrado dicha relación
(Brereton 1971, Margalef 1958, Kershaw 1958, Dale y MacIsaac 1989, Shafl y
Yarranton 1973, Morrison y Yarranton 1973). Brereton (1971) encontró que tras una
primera etapa, durante la cual la vegetación se distribuía al azar, se produjo un aumento
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del grano y de la intensidad del patrón espacial. Esta pauta de cambio es la encontrada en
la mayoría de los trabajos (Brereton 1971, Margalef 1958, Kershaw 1958, Dale y
MacIsaac 1989, Shafl y Yarranton 1973, Morrison y Yarranton 1973), hasta llegar a una
etapa sucesional en la que cesa el aumento del grano, o que incluso puede bajar (Sbafi y
Yarranton 1973, Morrison y Yarranton 1973) y la intensidad del patrón o se estabiliza
(Dale y MacIsaac 1989) o, en la mayoría de los casos, incluso disminuye.
Por lo que respecta a la dinámica de zonas quemadas, algunos estudios aportan
datos precisos sobre la distribución espacial de las especies (Gloagen 1990) aunque
pocos (Davis et al. 1989, Rice 1993) abordan la cuantificación del patrón espacial, y
menos estudian su variación en el tiempo. Shafi y Yarranton (1973), en un estudio
diacrónico de sucesión secundaria durante 57 años tras el fUego en bosques boreales
canadienses, distinguieron diferentes tipos de patrón espacial durante el proceso. La fase
inicial (primer año) estuvo caracterizada por una alta heterogeneidad espacial causada
por variaciones en la gravedad del fUego así como por la heterogeneidad de la vegetación
anterior al fUego. A esta fase le siguió otra, llamada temprana, (entre 1 y 4 años), más
homogénea en la que el desarrollo de especies oportunistas propició un aumento en el
tamaño de las manchas. La siguiente fase (entre 4 y 11 años) estuvo caracterizada por
una mayor heterogeneidad espacial, debido a complejas interacciones entre las variables
ambientales y la competencia entre las especies, debido al estado transitorio por el que
atravesaba la comunidad. Esta mayor heterogeneidad fUe acompañada de una
disminución del tamaño de la manchas. Otros autores también detectaron diferencias
espaciales en cuanto al estadio sucesional en el que se encuentre la comunidad (Margalef
1958, Whittaker 1953). Por último, ShafI y Yarranton distinguieron una última fase, a
partir de los 11 años tras el fUego, llamada tardía, más homogénea, es decir, con menor
intensidad de patrón, y en el que el tamaño de mancha tendió a aumentar. No obstante,
Schaefer (1993) no encontró tendencias en los tamaños de las manchas comparando dos
estados sucesionales (5 años y mas de 90 años tras el fUego) considerando variables
multiespecíficas a distancias máximas de 5 m, aunque para variables determinadas sí
obtuvo incrementos en el tamaño de las manchas y disminuciones en la heterogeneidad
con respecto al tiempo transcurrido tras el fUego.
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En resumen, aunque tenemos evidencias de cambios en los patrones en la
sucesión de la comunidad vegetal, pocos son los estudios realizados sobre fUegos, por lo
que no existe una marco propio sobre el que referir los resultados procedentes de dicho
tipo de estudios.
4.1.3. Objetivos
Los objetivos de este trabajo fUeron los siguientes: 1) conocer la dinámica
temporal de la comunidad vegetal durante los primeros cuatro años tras el fUego; 2)
determinar las interacciones entre las especies más abundantes con el conjunto de la
comunidad a lo largo del tiempo; 3) cuantificar los patrones de distribución espacial de la
cobertura y la riqueza específica de la comunidad vegetal, así como de las especies más
abundantes, y su cambio con el tiempo durante los primeros años tras el fUego; 4)
verificar las posibles relaciones de tales patrones espaciales con variables descriptoras de
las condiciones anteriores al incendio o de la gravedad del mismo; 5) estudiar las
relaciones, al nivel espacial, entre el desarrollo de la comunidad herbácea con respecto a
la población de U eriocarpus.
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4.2. MATERIAL Y MÉTODOS
4.21 Seguimiento de la comunidad vegetal
El área y la parcela de estudio fUeron descritos en el capítulo 2. La cobertura de
las especies se estimé en 1000 cuadrados 0.3 x 03 m distribuidos en cada cuadrado de 1
x 1 m que constituyen la malla de la parcela de 100 x 10 m. En cada cuadrado se estimó
la cobertura con una escala logarítmica de octavas, distinguiendo nueve clases de
abundancia: 1, equivalente a coberturas comprendidas entre O y 0.5%; 2, entre 0.5 y 1%;
3, entre 1 y 2%; 4, entre 2 y 4% y así sucesivamente hasta la clase nueve que fUe de 64 a
100%. El valor medio de cada intervalo fUe utilizado como estimación del porcentaje de
cobertura. En cada parcela se estimé la cobertura de cada una de las especies herbáceas
por separado y además el valor de cobertura total, es decir, considerando a todas las
especies en conjunto. De esta manera la suma de todas las especies no fUe igual al total
estimado independientemente, ya que no se consideró el solapamiento entre especies.
La abundancia de los biotipos se estimé mediante el siguiente índice de
abundancia:
E cobertura de las especies herbaceas del biotipo
¡
* Cobertura total
cobertura de todas las especies herbaceas
A pesar de ser un índice que no indica la cobertura real de cada biotipo, ya que
no contempla los solapamientos entre las especies, sí estima la importancia relativa de
cada biotipo y se aproxima al valor real en el caso de ausencia de solapamiento y, por
tanto, permite comparar las abundancias porbiotipos en la parcela.
El primer muestreo de la cobertura de las especies herbáceas se realizó en
diciembre dc 1993, esto es, a los 4 meses de producido el incendio. Posteriormente, hubo
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nuevos muestreos durante los meses de junio-julio de los años, 1994, 1995 y 1997,
respectivamente. Hasta 1995 el muestreo se realizó en los 1000 cuadrados 0.3 x 0.3 m,
es decir, en los 250 cuadrados de 2 x 2 m. En 1997, sin embargo, no se muestrearon
todos los cuadrados 0.3 x 0.3 m, sino únicamente 300 de ellos, pertenecientes a 75
cuadrados 2 x 2 m, seleccionados de manera estratificada al azar.
La nomenclatura taxonómica de las especies citadas en el texto corresponde a la
adoptada en los volúmenes publicados de la Med-Checklist (Greuter et al. 1984/1989) o
de Flora Europaea (Tutin et al. (eds.) 1964-1980), con la excepción de Carlina
hispanica Lam.
4.2. 2. Estimación de la riqueza espec<fica y de la cobertura vegetal
Con objeto de poder realizar comparaciones con otras variables del escobonal,
sobre todo de las características previas al incendio y de la gravedad del fUego, los datos
de cada cuadrado de 0.3 x 0.3 m fUeron agregados en cuadrados de 2 x 2 m. La
cobertura de las especies herbáceas se estimó a partir de la media de los 4 cuadrados de
0.3 x 0.3 m existentes en cada cuadrado de 2 x 2 m. La riqueza específica media fUe
estimada como el número de especies distintas existentes en los 4 cuadrados 0.3 x 0.3 m
de cada cuadrado de 2 x 2 m. Por tanto, esta estimación de la riqueza específica media
sólo ha de considerarse como un índice de la riqueza existente, ya que no se muestreó
toda la superficie del cuadrado de 2 x 2 m y, a diferencia de variables como la cobertura,
el número de especies varía de distinta manera en fUnción del área muestreada
dependiendo de las características de cada ecosistema (Ludwig y Reynolds 1988).
El análisis de la relación entre riqueza específica media, cobertura total de
herbáceas, y cobertura de las dos especies más importantes, Agrostis truncatula y Rumex
angiocarpus, y su evolución durante el periodo de estudio, fUe realizado mediante los
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300 cuadrados 0.3 x 0.3 m que fUeron muestreados hasta 1997, inclusive, asegurándonos
así que los cuadrados muestreados fUeron siempre los mismos.
4.2.3. Análisis estadístico
Con objeto de estudiar la relación entre las distintas variables se calcularon los
coeficientes de correlación de Pearson y Spearman para las variables riqueza específica
media, cobertura total de herbáceas y cobertura de las especies A. truncatula y R
angiocarpus para los años 1994, 1995 y 1997, respectivamente, en los 300 cuadrados de
0.3 x 0.3 m. Sólo fUeron empleados los 300 cuadrados de 0.3 x 0.3 m muestreados en
1997 para que los cuadrados fUeran siempre los mismos y para evitar que este tipo de
relaciones quedaran enmascaradas al usar la información agregada en cuadrados 2 x 2 m.
Por otro lado, la relaciones entre las variables biomasa antes del fUego, diámetro de las
ramas quemadas y densidades de C. eriocarpus antes y 4 años después del friego, frente
a nqueza específica media, cobertura total, cobertura de A. truncatula y de R
angiocarpus en 1994, frieron analizadas mediante los mismos coeficientes de correlación
y con base a la información obtenida en todos los cuadrados de 2 x 2 m. También se
calcularon los coeficientes de correlación entre germinación y densidad de C. eriocarpus
postfUego frente a las variables de cobertura total y principales especies (A. truncatula, R
angiocarpus y M tenellum) en las diferentes momentos durante el seguimiento
postincendio entre 1994 y 1997, excluyendo los valores cero. Igualmente fUeron testadas
con un ANOVA de un factor, las diferencias en cobertura media total y de las principales
especies entre las observaciones donde hubo o no presencia de C. eriocarpus cuatro años
tras el friego, considerando únicamente aquellas observaciones en las que hubo
germinación.
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El análisis geostadístico de los patrones espaciales de las diferentes variables de la
especies herbáceas se realizó como se describió en los capítulos 2 y 3. En este capítulo,
se calcularon los semivariogramas estándar de las variables riqueza específica media y
cobertura de herbáceas para los distintos muestreos del periodo 1994-1997. Asimismo,
se calcularon los semivariograinas estándar de aquellas especies que en las distintas
fechas de muestreo estuvieron presentes en al menos el 50% de los cuadrados (A.
truncatula en 1995 y 1997; It angiocarpus en 1994 y 1995 y M¡cropyrurn tenellum en
1995).
Para el análisis espacial conjunto de las variables incluidas en este capítulo y
aquellas estudiadas en los dos capítulos anteriores se emplearon correlogramas cruzados,
tal como se describió en los capítulos 2 y 3.
El cartografiado en toda la superficie de las variables riqueza específica media,
cobertura total y cobertura de A. truncatula en 1997, año en el que sólo se muestrearon
75 de los 250 cuadrados 2 x 2 m., se realizó por interpolación en el espacio a partir de
modelos espaciales geostadísticos utilizando la técnica de kriggeado (Journel y
Huijbregts 1978). Para conocer la precisión del kriggeado se llevó a cabo un análisis de
Jacknife (GS±2.1, Gamma Software Design, Plainwell, Michigan, USA) con rectas de
regresión entre valores reales e interpolados en el espacio o kriggeados, con coeficientes
de r2 de 0.41, para la estimación de riqueza de especies, 0.25 para la cobertura total y
0.30 para la cobertura de A. truncatula, siendo 75 el tamaño de la muestra y claramente
significativos en los tres casos (p < 0.00 1).
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4.3 RESULTADOS
4.3.1 Dinámica postincendio a cortoplazo de la comunidad vegetal
En diciembre de 1993, y tras el primer otoño en el que cayeron precipitaciones
elevadas (más de 1000 mm), casi más del doble que en el período 1950-1990 (Figs. 3.1 y
3.2) la cobertura vegetal media en la parcela de estudio apenas alcanzaba el 1%, es decir,
estaba prácticamente ausente de cobertura vegetal (Tabla 4.1 y Fig. 4.1). Sólo hubo unas
pocas especies (13) en toda la superficie muestreada (90 m2). Las especies más
abundantes en esta fecha fUeron Primer angiocarpus, Luzula lactea y Holcus mollis,
especies hemicriptofiticas que se habían establecido por vía rebrote (obs. pers.), aunque
su cobertura fUe muy baja (Tabla 4.1 y Fig. 4.2), así como el número de cuadrados en el
que estuvieron presentes (Tabla 4.2). Hasta ese momento, sólo tres especies se habían
establecido por vía de germinación (Anthoxanthum aristatum, Arnoseris mínima y
Hal¡mium viscosum) (Tabla 4.1). El resto de las especies fUeron mayoritariamente
gramineas hemicriptófitas, como Agrostis castellana, Agrostis truncatula, A venula
sulcata y Festuca elegans (Tabla 4.1).
En junio de 1994, es decir, tras la primera primavera tras el fUego, la cobertura
total media apenas alcanzó el 10%, y casi la mitad de los cuadrados carecían de especie
alguna (Tablas 4.1 y 4.2 y Fig. 4.1). El número total de especies en la parcela pasó de 13
a 27 en toda la superficie muestreada. Primer angiocarpus, seguía siendo la especie con
mayor cobertura (4.2%), muy superior a la cobertura de Agrosus truncatula, segunda en
abundancia (0.64%) (Tabla 4.1 y Fig. 4.2). Otras especies, como Agrostís castellana,
Holcus mollis, Lumia lactea y Micropyrum tenellum experimentaron aumentos relativos
importantes en cobertura (Fig 4.2).
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Tabla 4.1. Riqueza específica total en la superficie muestreada, riqueza especifica media (número de
especies existentes en los cuatro cuadrados 0.3 x 0.3 m de cada cuadrado de 2 x 2 m), porcentajes de
cobertura y error estándar (±)durante el periodo de muestreo 1993-97 de muestreo y a la escala de 2 x
2 ni en un escobonal de C. eriocarpus quemado en 1993 en la Siena de
junio de 1997, cuando n=75). Cobertura inferiora 0.05%: 4. Ausencia: -.
Gredos. (n250, excepto para
Variable Dic-1993 Jun-1994 Jun-1995 Jun-1997
Riqueza específica total 13 27 29 27
Riqueza específica media 0.6±0.1 2.8±0.1 4.8±0.1 5.2±0.3
Cobertura total media (%) 0.6±0.1 9.0±0.9 26.0±1.3 37.4±2.0
Cobertura por especies (%)
Agrostis castellana + 0.3±0.1 0.6±0.2 0.4±0.4
.4grostistruncatula 4 0.6±0.1 6.8±0.7 22.6±2.1
Andrvala integrifolia - - - +
Anihemis arvensis - + 4 0.1±0.0
Anthoxanthumaristatum + 0.2±0.1 0.7±0.2 0.2±0.2
Arenaría montana -4- + 0.1±0.0 4
Arnoseris mínima + 0.1±0.0 4 0.1±0.1
Avenida sulcata + 0.2±0.1 0.2±0.1 0.6±0.3
Campanula lusitanica - - + -
Carlina hispanica + + 4 -
Cerastium brachvpetalum - 4 + +
Cvtisus en ocarpus - 0.1±0.0 0.2±0.0 1.5±0.5
Digitalis thaps¡ - 4 0.5±0.2 1.8±0.6
Festuca elegans 4 4 0.3±0.1 ¡.6±0.6
Halimium viscosum 4 + 0.1±0.1 1.1±0.6
Hispidellahispanica - 0.1±0.0
Holcus lanatus - + - -
Holcusmollis 0.1 ±0.0 0.4±0.1 1.2±0.3 0.2±0.1
Jasione echinata - - + +
Lactuca viminea - 4 + -
Linaria elegans - 0.1±0.1 4 0.1±0.0
Linaria nívea - 4 0.4±0.1 0.2±0.1
Logf¡a mínima - 4 4 0.2±0.1
Luzula lactea 0.2±0.1 0.5±0.2 1.2±0.3 0.9±0.5
Mícropyrum tenellum - 0.2±0.1 2.3±0.3 0.2±0.1
Narcissuspallidulus 4 - - -
Ornithopus conzpressus - - - 4
Pteridiu,n aquilinum - - 4 +
Rumex angiocarpus 0.2±0.1 4.2±0.5 7.9±0.6 0.3±0.1
.Seneciosylvaticus - 4 0.1±0.1 1.0±0.3
Spergula morísoflii - 4 0.2 ±0.0 4
Teesdalia nudicaulis - 4 4 4
Vulpia myuros - + 4 -
En 1995, dos años tras el fUego, la cobertura total de herbáceas sufrió un
incremento importante (26.0%), aunque llama la atención que casi las tres cuartas partes
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estuvieron aún sin cubierta vegetal, aunque la mayoría de los cuadrados sí tenían
presencia de alguna planta (Tablas 4.1 y 4.2 y Fig. 4.1).
La riqueza específica total en toda la superficie muestreada apenas varió entre
1994 y 1995 (de 27 a 29, respectivamente), aunque silo hizo la riqueza específica media
de cada 2 x 2 m, pasando de 2.8 a 4.8 especies (Tabla 4.1 y Fig. 4.1). En cuanto a las
especies Rumex angiocarpus y Agrostís truncatula redujeron las diferencias en cobertura
(7.9 y 6.8%, respectivamente) (Tabla 4. 1 y Fig. 4.2). Las siguientes especies en
importancia fUeron Micropyrum tenellum (2.3%), Holcus mollis y Luzula lactea (1.2%)
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Hg. 4.1. Evolución postincendio según biotipos durante el periodo de muestro 1993-1997 de un
escobonal dc C. eriocarpus quemado en 1993 en la Sierra de Gredos. Riqueza especiflea total
en la superficie muestreada (A>, riqueza especifica media (B), porcentaje de cobertura (C) y
frecuencias durante el periodo de estudio (11)). N = 250 en A, B y C, excepto en el año 1997,
cuando N = 75. En D, N = 300 (incluidos en los 75 de 2 x 2 ni muuestreados»
En 1997 y comparando con el muestreo de 1995, a excepción de la cobertura
total, que todavía siguió creciendo (26 a 37%), el resto de las variables generales se
habían estabilizado: riqueza específica media (de 4.8 a 5.2) y riqueza específica total (29
a 27) (Tabla 4.1 y Fig. 4.1). Agrostís truncatula fUe la especie dominante (23%) muy por
encima de un grupo de cinco especies que fUeron aumentando su cobertura lentamente y
que superaron ligeramente el 1% de cobertura: Dígitalís thaps¡ (1.8%), Festuca elegans
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(1.6%), Cytisus eriocarpus (1.5%), Iulalinnum víscosum (1.1%) y Senecio sylvat¡cus
(1.0%) (Fig. 4.2). Al contrario, hubo especies que desaparecieron totalmente entre el
1995 y 1997 (p. ej.: Carlina hispanica, Campanula lusitaníca, Lactuca viminea y
Vulpía tnyuros) o las que, siendo de las más abundantes en el muestreo de 1995, se
hicieron casi inexistentes en el de 1997 (p. ej: R. angiocarpus (de 7.9 a 0.3%), M
tenellum (de 2.3 a 0.3%), L. lactea (de 1.2 a 0.9%) y H. moiis (de 1.2 a 0.2%) (Tabla
4.1).
En cuanto a los datos de frecuencia (Tabla 4.2 y Fig. 4.1) relativos a los 300
cuadrados muestreados durante todo el periodo de estudio (1993-1997) se observó un
progresivo aumento de los cuadrados ocupados por al menos una especie. Así se pasó de
54 presencias (18%) cuatro meses tras el fUego, a 176 (59%) en junio de 1994 y a 273
(91%) en junio de 1995. Dos años después los cuadrados ocupados por al menos una
especie fUeron 293 (98%) (Tabla 4.2).
Similar a este aumento fUe el observado para la especie más frecuente, A.
truncatula, presente en diciembre de 1993 en 15 cuadrados (5%), 73 (24%) en junio de
1994 y 185 (62%> en junio de 1995 y 267 (89%) en 1997, lo que supone un 91% de Jos
cuadrados ocupados por al menos una especie (Tabla 4.2).
Si A. truncatula fUe la especie más frecuente durante 1995 y 1997, R.
angiocarpus lo fUe durante los dos primeros años tras el fUego 1993 y 1994, con
resultados muy similares a los obtenidos para la cobertura (Tabla 4.2). Igualmente, el
máximo de frecuencia de R. angiocarpus ocurrió en 1995 y estuvo presente en 142
cuadrados (47%> mientras que, en 1997, estuvo presente tan sólo en 42 cuadrados
(14%) (Tabla 4.2).
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Tabla 4.2. Frecuencias durante el periodo de estudio 1993-97 en un escobonal de C. eriocarpus
quemado en 1993 en la Siena de Gredos. Número de observaciones en las que se encuentran las
diferentes especiesen la submuestra de 300 cuadrados de 0.3 x 0.3 m, pertenecientes a 75 cuadrados 2 x
2 m.
Variable Dic-1993 Jun-1994 Jun-1995 Jun-1997
Una o más especies 54 176 273 293
Agrostis castellana 1 7 4 10
Agrostis truncatula 15 73 185 267
Andryala integrifolia O 0 0 0
Anthemis arvensis 0 1 1 8
Anthoxanthum aristatum 0 14 48 11
Arenaría montana 0 0 0 1
Arnoseris mínima 1 14 11 34
Avenula sulcata 0 2 4 26
Campanilla lusitanica 0 0 0 0
Carlinahispanica 0 0 1 0
Cerastium brackvpetalum 0 1 5 7
Digitalis thapsi 0 4 14 50
Festuca elegans 14 4 18 27
Halímium viscosum 6 6 7 15
Hispidellahispanica 0 5 3 10
Holcus lanatus 0 0 0 0
Holcusmollis 6 13 21 21
Jasione echinata O 0 0 1
Lactuca viminea 0 0 1 0
Linaria elegans 0 7 6 28
Linaria nívea 0 6 10 20
LogJia mínima 0 1 17 33
Luzula lactea 16 22 22 18
Micropvrum tenellum 0 32 142 42
Narcissus pallidulus O O O O
Ornithopus compressus 0 0 0 1
Pteridium aquilinum 0 0 2 1
Rumexangiocarpus 23 111 173 22
Senecio svlvaticus 0 1 10 79
Spergula morisonii 0 9 28 4
Teesdalia nudicaulis 0 1 1 3
Vulpiarnvuros 0 0 1 0
Los datos de cobertura y frecuencia mostraron la existencia de varios grupos de
especies. Hubo un grupo de especies que aumentaron su cobertura y frecuencia con el
paso del tiempo, siendo representativas de este grupo los hemicriptófitos A. truncatula,
Dígitalís thaps¡, Avenula sulcata, Festuca elegans, y las leñosas Cytísus erzocarpus y
Haluníum viscosum (Tabla 4.2 y Fig. 4.2). Existió otro grupo, constituido por
hemicriptófitos perennes que alcanzó el máximo en 1995, como son: It angiocarpus,
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Luzula lactea y Holcus mollis. Otras especies terófitas también alcanzaron su máximo de
cobertura y frecuencia en junio de 1995 y disminuyeron en 1997. Especies
representativas de este grupo fUeron: Micropyrum tenellum, Anthoxanthum aristatum y
Spergnla morisonu. Otros terófitos como Senecio sylvatícus, Log/2a mínima y Arnoserís
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Hg. 4.2. Evolucián durante el periodo de muestro 1994-1997 en un escobonal de C. eriocarpus quemado
en 1993 en la Sierra de Gredos de las doce especies (A-L) más abundantes. Frecuencias en el
recuadro interior. Nóteseque las dos especies más abundantes (A. truncatula y 1?. angiocarpus)
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El análisis por biotipos (ver Apéndice) muestra el progresivo aumento de
hemicriptófitos especialmente en cobertura y frecuencia con respecto a terófitos, que
mantienen a pesar de su descenso en 1997, una importante contribución a la riqueza de
especies total y media (Tabla 4.3 y Fig. 4.1). Fanerófitos y caméfitos apenas si tienen
importancia, aunque se observa una tendencia al aumento, especialmente en su
cobertura.
Tabla 4.3. Evolución del número total de especies y de la cobertura y su error estándar (±)por biotipos
en un eseobonal de C. eriocarpus quemado en 1993 en la Siena de Gredos. N = 250, excepto en el año
1997, cuando N = 75. También se presenta la evolución del número de presencias por biotipos en los
cuatro momentos de muestreo. N = 300 (incluidos en los 75 dc 2 x 2 m munestreados).
Biotipos Dic-1993 iun-1994 Jun-1995 Jun-1997
Riqueza total
Fanerófitos 0 1 1 1
Caméfitos 2 2 2 2
Hemicriptófitos perennes 8 11 10 10
Hemicriptófitos bianuales 0 1 1 0
Geáfitos rizomatosos 0 0 1
Geáfitos bulbosos 1 0 0 0
Terófitos 2 12 14 13
Número de presencias
Fanerófitos 0 45 22 36
Caméfítos 6 6 7 16
Hemicriptófitos perennes 51 157 245 288
Hemicriptófitos bianuales 0 0 1 0
Geóf¡tos rizomatosos 0 0 3 1
Geáfitos bulbosos O O O O
Terófitos 1 55 193 145
Cobertura
Fanerófitos <0.01 0.1±0.0 0.2±0.0 1.5±0.5
Caméfitos <0.01 <0.01 0.2±0.1 1.1±0.6
Hemicriptáfitosperennes 0.5±0.2 6.2±1.1 19.1±2.6 28.6±4.8
Hemicriptáfitosbianuales <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Geáfitosrizomatosos <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Geáfitosbulbosos <0.01 <0.01 <0.01 <0.01
Terófitos <0.01 0.5±0.3 3.3±0.6 2.0±0.8
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4.3.2. Riqueza de especies, cobertura total y coberturas de A. truncatula y it
angiocarpus.
4.3.2.1. Relaciones no espaciales
Los coeficientes de correlación de Pearson (r) y Spearman (p) entre la riqueza
específica media y la cobertura total en 1994 fUeron 0.67 y 0.89, respectivamente, y
claramente significativos (Tabla 4.4). Esta relación entre la riqueza específica media y la
cobertura total se hizo más débil en 1995 (¡=0.46 y p =0.58) aunque siguió siendo
significativa (p < 0.001). Finalmente, en 1997, estos coeficientes ya no fUeron
significativos (r=-0.04 y p<O.0I, respectivamente).
Este cambio entre 1995 y 1997 se hizo también patente al comparar la cobertura
total de 1994 con la de 1995 y 1997, respectivamente, resultando que mientras los
coeficientes de correlación de esta variable en 1994 y 1995 fUeron positivos y
significativos, los coeficientes de la misma para 1997 y cualquiera de los dos años
anteriores (1994 y 1995) fUeron no significativos. Sin embargo, para la variable riqueza
específica media, no ocurrió así, y la relación entre dicha variable en el año posterior al
fUego (1994) con la de años sucesivos (1995 y 1997) siguió siendo positiva y
significativa.
Tanto en 1994 como en 1995, la cobertura total estuvo relacionada positiva y
significativamente con la cobertura de A. truncatala y con la de R. angiocarpus,
respectivamente (Tabla 4.4). En 1995, la cobertura de cada una de las dos especies
siguió estando relacionada con la cobertura total en dicho año. Sin embargo, en 1997,
sólo la cobertura de la especie dominante, A. truncatula, siguió relacionada
significativamente con la cobertura total ese año (r = 0.67 y p = 0.62).
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Tabla 4.4. Coeficientes de correlación de Pearson (abajo izquierda) y de Speannan (arriba derecha)
excluyendo valores cero entre las variables: riqueza específica media (Riq), cobertura total (Cob),
cobertura de A. truncatula(Agr) y de 1?. angiocarpus (Ruin) durante los años de muestreo (1994, 1995 y
1997) en un escobonal de C. eriocarpus quemadoen 1993 en la Siena de Gredos. Se empleó la muestra
de 300 cuadrados muestreados en 1997. Se excluyeron los valores cero. El número de casos varía según
el par de variables considerado. Valores de p =0.05 corresponden a correlaciones no significativas; -:
0.05 <p =0.01; -‘: 0.01 <p < 000V —• p <0.001. El nivel de significación se sitúa en valores dep <
0.0008 ajustado según comparaciones múltiples de Bonferroní (coeficientes de correlación en negrita).
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La cobertura de A - &‘runcatula o R. angiocarpus en 1994 se correlacionó positiva
y significativamente con su cobertura respectiva en 1995, pero no en 1997. Por tanto, el
efecto de la abundancia inicial para cada una de las dos especies desapareció en e] cuarto
ano. La cobertura de una especie no estuvo correlacionada significativamente con la de
la otra especie en ninguno de los años muestreados, por tanto, para cada periodo
muestreado la abundancia de una y otra especie fUeron independientes. Igualmente
ocurrió con la cobertura de A. truncatula en el primer año y la de R. angiocarpus en el
primero y siguientes años, que, en ningún momento, estuvo correlacionada
s1gnificat~vamente. Sin embargo, niquis 1a rnhertnra ‘1r /? anaincaipus en el primer año
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no estuvo correlacionada con la de A. truncatula en el primer año (1994), lo estuvo con
la cobertura de esa especie en el año siguiente de forma positiva y significativa (aunque
únicamente en el coeficiente paramétrico). En otras palabras, parece que donde hubo
mayor cobertura inicial (1994) de R. angiocarpus, al año siguiente, en 1995, hubo mayor
cobertura de A. truncatula, aunque dos años más tarde de nuevo no hubo relación
significativa.
La riqueza específica media de cualquiera de los años muestreados no estuvo
correlacionada significativamente con la cobertura de R. angiocarpus en ninguno de los
respectivos años. Sin embargo, las correlaciones entre riqueza específica media y A.
truncatula resultaron en ausencia de correlación en los dos primeros años, pero
correlación negativa significativa en 1997, es decir, que en dicho año los cuadrados con
mayor cobertura de A. truncatula tenian una menor riqueza específica media. El efecto
de la cobertura de cualquiera de las dos especies en el primer año no tuvo en efecto
importante en la riqueza específica media en los muestreos siguientes, a excepción de lo
ocurrido con R. angiocarpus en cuyo caso la cobertura de esta especie en 1994 y la
riqueza específica media en 1997 aparecieron correlacionadas positivamente y de forma
significativa en el test paramétrico. Esto apunta a que donde hubo mayor cobertura de R.
angiocarpus en el año siguiente al fUego, al cabo del cuarto año hubo una mayor riqueza
especifica media.
Por último, cabe destacar que la cobertura total en 1994 y 1995 estuvo negativa y
significativamente relacionada con la cobertura de A. truncatula en 1997. Además, como
mencionamos anteriormente, la cobertura en 1997 únicamente estuvo positiva y
significativamente relacionada con A. truncatula, pero no con las coberturas en años
anteriores.
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4.3.2.2 Análisis espacial
El semivariograina de la riqueza especifica media durante los tres años analizados
se caracterizó por un aumento de la semivarianza hasta aproximadamente 40 m, con una
disminución posterior, indicativa de un ‘efecto agujero’, reflejo de la existencia de
manchas periódicas en el espacio (Tabla 4.5 y Figs. 4.3 y 4.4). Los tres semivariograrnas
fUeron ajustados a modelos de tipo esférico, resultando en dependencias espaciales altas
a muy altas (D.F. = 77%, el primer año), lo que indica una fUerte conformación espacial.
El tamaño de las manchas pareció aumentar con el tiempo, según los rangos obtenidos en
los modelos, desde 27 m el primer año a los 38 m cuatro años tras el fliego
Tabla 4.5. Parámetros de los modelos a los que se ajustaron los semivariogranias de las variables
estudiadas en un escobonal de C. eriocarpus quemado en 1993 en la Sierra de Gredos. Intervalos
máximos de 50 m (excepto en riqueza en todos los muestreos y cobertura en 1994-95: 40 m y A.
truncatula en 1997: 36 m. debido a existencia de efecto agujero) y distancia mínima de entre
observaciones de 2 m. C0: Semivarianza a la distancia cero; C0 + C: Semivarianza a la distancia
máxima de correlación (~%); A<,: Distancia máxima de correlación o rango (expresado en metros); DE.
Dependencia espacial 6 varianza estructural, es el porcentaje de varianza determinado por el factor
espacial (C 1 C0 + C) * 100 e IBA: Indicativo de la bondad de ajuste.
Variable Modelo C0 C0 + C A0 (m) DE. (%) IBA.
Riqueza específica media (1994) Esférico 0.29 1.29 26.5 77.5 2.6 io-
3
Riqueza específica media (1995) Esférico 0.62 1.26 35.3 50.8 1.7 1W3
Riqueza específica media (1997> Esférico 0.42 1.42 38.2 70.4 8.3 1W3
Cobertura total (1994) Esférico 0.42 1.09 14.0 61.5 5.1 io-3
Cobertura total (1995) Esférico 0.43 1.21 23.1 64.5 4.5 io-3
Cobertura total (1997) Esférico 0.56 1.08 20.3 48.1 2.2 íO~2
Rumex angiocarpus (1994) Esférico 0.69 1.06 14.6 34.9 2.8 io-~
Rumexangiocarpus(1995) Esférico 0.82 1.04 15.6 21.2 2.9 1W3
Agrostis truncatula (1995) Esférico 0.50 1.02 9.4 51.0 8.6 íW3
Agrostis truncatula (1997) Linear 0.53 1.54 >36 65.6 1.3 ío-2
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Fig. 4.4. Semivariogramas de la riqueza específica media en 1994, 1995 y 1997 (A, C y E) y de
cobertura total (%) en 1994. 1995 y 1997 (B, D y F) en un escobonal de C. eriocarpus quemado
en 1993 en la Siena de Gredos. Intervalo máximo activo igual a 40 m, excepto para la
cobertura total en 1997, cuando que fue de 50 m. Distancia mínima de separación entre
observaciones igual a 2 m. Dentro de la gráfica se incluyen los parámetros A6: tamaño de
mancha y DE.: dependencia espacial, que resultaron según modelos empleados (ver Tabla 4.5).
En junio de 1994, R angiocarpus, la especie dominante, presentó una
dependencia espacial moderada (34.5%), con tamaños de mancha en tomo a los 15 m.
similares a los de la cobertura total (Tabla 4.5, Figs. 4.5 y 4.6). Un año después, en
1995, R. angiocarpus mantuvo el tamaño de la mancha en tomo a 15 m, pero descendió
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Hg. 4.5. Semivariogramas de Rumex angiocarpus en 1994 (A) y 1995 (8), de Agrostis truncatula en
1995 (C) y 1997 (D) y Micropyruno tenellum en 1995 (C). 1994, 1995 y 1997 (A. C y E) y de
cobertura total (%) en 1994, 1995 y 1997 (8, D y F) en un escobonal de C. eriocarpus quemado
en 1993 en la Sierra de Gredos. Intervalo máximo activo igual a 50 m (excepto para A.
truncatula en 1997: 36m. debido a existencia de efecto agujero). Distancia mínima de
separación entreobservaciones igual a 2 m. Dentro de la gráfica se incluyen los parámetros A,j:
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El análisis de su patrón espacial indicó la existencia de una estructura en fUerte
gradiente (dependencia espacial del 66%), estructura que se repite en el espacio con una
periodicidad de 36 m.
Al tenellwn, la tercera especie para la que se pudo realizar el estudio de su
patrón espacial, y sólo en 1995, presentó en dicho año un patrón espacial muy parecido a
R. angiocarpus en dicho año, tanto en dependencia espacial como en el rango (Tabla
4.5, Figs. 4.5 y 4.6).
4.3.3. Relaciones entre densidady biomasa de Cyt¡sus eriocarpus anterior alfuegoy
gravedad de!fuegofrente a la riqueza espec(ficay ala cobertura tras elfuego
4.3.3.1. Relaciones no espaciales
La riqueza específica media y la cobertura total en 1994, es decir, un año después
del fUego, estuvieron negativamente correlacionados con la biomasa total antes del fUego
y con el diámetro de las ramas quemadas (en tanto que índice de la gravedad del fUego),
con coeficientes más altos para esta última variable (Tabla 4.7).
La riqueza específica media y la cobertura total siguieron relacionados en 1995
negativa y significativamente con el diámetro de las ramas quemadas. Sin embargo, en
1997, ninguna de estas relaciones fUe significativa, aunque la relación entre diámetro de
las ramas quemadas y la riqueza específica media se mantuvo alta (r = -0.34; p = 0.005).
Las relaciones existentes entre la biomasa anterior al fUego y la riqueza específica media
fUeron negativamente significativas en 1994 y con respecto ala cobertura total en 1994 y
1995.
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Tabla 4.7. Coeficientesde correlación de Pearson, excluyendo valores cero, de las variables a escala 2 x
2 m en un escobonal de C. eriocarpus quemado en 1993 en la Sierra de Gredos. Valores de p =0.05
corresponden a correlaciones no significativas; *: 0.05 <p =0.01; ~~í<: 0.01 < p =0.001; *** p <
0.001. El nivel de significación se sitúa en valores de p < 0.0005 ajustado según comparaciones
múltiples de Bonferroni (coeficientes de correlación en negrita).




A. truncatula 0,03 -0,04 -0,02




A. truncatula -0,00 ~0,I4* ~0,18*
/?. angiocarpus 0,14 -0,06
ANO 1997
Riqueza -0,11 -0,21 JJ,34**
Cobertura 0,11 0,28* 0,02
A. truncatula 0.05 0,16 0,32*
R. angiocarpus 0.25 -0,05 -0.28
El diámetro de las ramas quemadas estuvo correlacionado negativa y
significativamente con la cobertura de R. angiocarpus en 1994 y 1995. Sin embargo, ni
el diámetro de las ramas quemadas ni ninguna de las variables analizadas estuvieron
relacionadas en ningún año con la cobertura de A. truncatula, la especie más importante
en 1995 y 1997, respectivamente. La densidad de C. eriocarpus antes del incendio no se
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4.3.3.2 Análisis espacial
Los correlogramas cruzados entre las variables densidad y biomasa antes del
fUego de (1 eriocarpus y diámetro de las ramas quemadas frente a la riqueza específica
media en 1994 (Tabla 4.8, Fig. 4.7) mostraron “efecto agujero’ en tomo a los 35-40 m,
al igual que lo hiciera el propio semivariograma de la riqueza específica media en 1994.
Los parámetros de todos los correlogramas cruzados de los pares de variables analizados
presentaron valores negativos, al igual que resultaron sus coeficientes de correlación
lineales, lo que indica covariación en el espacio negativa (Tabla 4.7). La menor relación
espacial se obtuvo entre la densidad antes del incendio de C. eriocarpus y la riqueza
específica media, con práctica ausencia de dependencia espacial conjunta. La relación de
la riqueza específica media con la biomasa antes del fUego fUe moderada-alta (40%).
Tabla 4.8. Parámetros de los modelos a los que se ajustaron los correlogramas cruzados de la riqueza
especifica media y la cobertura total en 1994 frente a otras variables estudiadas en un escobonal de C.
eriocarpus quemado en 1993 en la Sierra de Gredos. Estudio realizado con intervalo máximo activo de
40m y distancia mínima de entre observaciones de 2m. C0: Semivarianza a la distancia cero; C0 + C:
Seniivarianza a la distancia máxima de correlación (A0); i½: Distancia máxima de correlación o rango
(expresado en metros). D.E Dependencia espacial ó varianza estructural, es el porcentaje de varianza
determinado por el factor espacial (C 1 C0 + C) * 100 e IBA: Indicativo de la bondad de ajuste.
Pares dc variables Modelo Co Co + C A0 (m) DE. (%) IBA.
Densidadprefuego(1993)vs. riqueza(1994) Linear -0.93 -1.11 >40 16.2 4.21W
3
Biomasa prefuegovs. riqueza (1994) Esférico -0.70 -1.16 31.1 39.7 1.01W3
Diám. ramas quemadas vs. riqueza (1994) Esférico -0.43 -1.31 28.1 67.2
-4
9.610
Cobertura total (1994) vs. riqueza (1994) Esférico 0.76 1.19 22.7 36.1 3.1 1ff3
Densidad prefrego (1993) vs. cobertura (1994) Linear -0.97 -1.05 >40 7.6 2.5 ío-~
Biomasapreffiegovs. cobertura (1994) Esférico -6.74 -1.06 18.1 30.2 2.1 ío-3
Diám. ramas quemadas vs. cobertura (1994) * -0.54 -1.22 23.4 55.7 4.2 1ff3
(modelo anidado) Esferico C
1=O.54 A,:15.1 D.E.1:40.2
C2=I.03 A2:28.8 D.E.2:15.5
* Modelo anidado. Para cada nivel se indican
A2) y DE. (DE.1 y DE.2), respectivamente.
los correspondientesvalores de Co (C1 y C2), Ao (A1 y
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Por último, la relación de la riqueza específica con el diámetro de las ramas
quemadas fUe alta, lo que indica la estrecha relación entre ambas variables. En los dos
últimos casos, los rangos obtenidos fUeron del orden de 30 m.
Al igual que ocurrió con la riqueza, los correlogramas cruzados realizados entre
la cobertura en 1994 y la densidad antes del fUego de C. eriocarpus (Tabla 4.7)
presentaron una dependencia espacial prácticamente nula (7%). Sin embargo, las
dependencia espacial fUe moderada con respecto a la biomasa anterior al fUego (30%) y
alta con respecto al diámetro de las ramas quemadas (56%) (Tabla 4.7). En este caso
también, hubo un efecto agujero a partir de 3 5-40 m. No obstante, la estructura de las
manchas fUe diferente para el caso de las ramas quemadas, apareciendo una estructura
anidada, con picos a los 15 m (40% de la dependencia conjunta) y otro secundario hacia
los 29 m (16% de dependencia). Ambos picos coinciden substancialmente con los
obtenidos para el semivariograma directo de la variable ramas quemadas, y que coincidía
con diferencias en relación a la calidad del combustible (biomasa muerta/viva o diámetro
medio de los individuos de C. eriocarpus) o la biomasa total, respectivamente. El
correlograma de la cobertura total en 1994 con la biomasa prefiuego presentó una
dependencia más débil y aunque los dos picos señalados anteriormente son aparentes,
esta menor dependencia resultó en tamaños de mancha de 18 m, por tanto, básicamente
sólo la primera estructura fUe la que determinó el rango de la variación espacial conjunta.
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Hg. 4.7. Correlogramas cruzados de los pares de variables formados por diámetro mínimo de las ramas
quemadas y riqueza específica media en 1994, 1995 y 1997 (A, C y E) y de cobertura total (%)
en 1994. 1995 y 1997 (H. D y F) en un escobonal de O. eriocarpus quemado en 1993 en ¡a
Siena de Gredos. Intervalo máximo activo igual a 50 m. Distancia minima de separación entre
observaciones igual a 2 m. Dentro de la gráfica se incluyen la correlación lineal de los datos, asi
como los parámetros A0: tamaño de mancha y DE.: dependencia espacial, que resultaron según
modelos empleados (ver Tabla S.
4a y b).
Por último, los correlogramas cruzados entre la riqueza específica media en 1994
y la cobertura total en 1994 mostraron una continuidad espacial entre ambas variables
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4.3.4. Relación entre la cobertura total y de las principales especies con respecto a la
germinacióny la población de C. eriocarpus cuatro años tras elfuego
4.3.4.1. Relaciones no espaciales
Los coeficientes de correlación no significativos entre la cobertura de la
comunidad vegetal en junio de 1994 y la germinación postfbego de C. eriocarpus indican
que ambas variables no se encuentran relacionadas (Tabla 4.9). Tampoco lo estuvieron
los valores de cobertura en 1994 y años siguientes estudiados, considerando las especies
más abundantes con respecto a la densidad de C. eriocarpus cuatro años tras el fUego
(siempre y cuando hubiera habido germinación), excepto A. truncatula en 1995 frente a
la densidad de dicha especie.
Tabla 4.9. Coeficientes de correlación de Pearson (r) y de Spearman (p )(se excluyen los casos con
valor cero) entre la germinación de C. eriocarpus y la densidad de C. eriocarpus cuatro años tras el
fuego (considerando donde hubo germinación) frente las variables más importantes de la comunidad
vegetal en un escobonal de C. eriocarpus quemado en 1993 en la Siena de Gredas. Se excluyen los
valores cero. Valores de p =ff05 corresponden a correlaciones no significativas; *~ 0.05 <p =0.01;
**: 0.01< p =0.001; ‘“““ p<O.00l.
Pares de variables
Cobertura total (1994) vs Germinación total postfúego ff16 -6.04 105
Cobertura total (1994) vs. Densidad postlbego (1997) -0.03 -0.08 70
R. angiocarpus (1994) vs. Densidad postfuego (1997) -0.20 -6.27 37
Cobertura total (1995) v& Densidad postfuego (1997) -6.02 0.01 70
A. truncatula (1995) vs. Densidad postfuego (1997) ~0.24* ~o.33** 70
R. angiocarpus (1995) vs. Densidad postfuego (1997) -0.09 -0.12 70
Al. lene/han (1995) vs. Densidad postfuega (1997) 0.05 0.12 41
Cobertura total (1997) vs. Densidad postfuego (1997) -0.06 0.01 23
A. truncatula (1997) vs. Densidad postfuego (1997) -(¡25 -0.12 22
N
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Por otro lado, los valores medios de cobertura total de herbáceas en 1994 donde
hubo germinación no fueron estadísticamente diferentes de donde no hubo germinación
de C. eriocarpus (Fig. 4.8, Tabla 4.10).
A. Cobertura total 1994
Ausencia Presencia
Germinación de C. eriocarpus
C. A. truncatula 1995
II
Ausencia Presencia
Individuos de c. eriocarpus en 097
É. R. angiocarpus 1995
m
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B. Cobertura total 1994
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Individuos de C, eriocarpus en 1997
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Tndividuos de C. eriocarpus en 1997
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Individuos de C. eriocarpus en 1997
Hg. 4.8. Valores medios de cobertura (%) en 1994 en cuadrados donde haya o no haya habido
germinación (A) y valores de cobertura total en 1994 (8), 1995 (C) y 1997 (1)), asi como de las
especies R. angiocarpus (E) yA. truncatula (E) en 1995 en cuadrados donde hubo presencia o
ausencia de C. eriocarpus cuatro años tras el fuego (considerando únicamente aquellos en
donde haya hubo germinación de C. eriocarpus) en un escobonal de C. eriocarpus quemado en
1993 en la Sierra de Gredos.
Asimismo, los valores de cobertura en 1994, 1995 y, en especial, de A. truncatula
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menos una plántula de C. eriocarpus tras el cuarto año, con respecto a los lugares donde
sí hubo establecimiento, considerando aquellos en los que había habido germinación
anterior (Tabla 4.10, Fig. 4.8). En 1997, dicha tendencia fUe contraria a la de los dos
años anteriores, siendo los valores de cobertura total de herbáceas mayores donde más
plantas de C. eriocarpus hubo cuatro años tras el fUego, aunque dicha tendencia no fue
tan clara como la de años anteriores.
Tabla 4.10. Resultados de un ANOVA de un factor entre cobertura (%) en 1994 en cuadrados donde
haya o no haya habido germinación (A) y valores de cobertura total en 1994 (E), 1995 (C) y 1997 (DX
así como de las especies 1?. angiocarpus (E) y A. truncatula (F) en 1995 en cuadrados donde hubo
presencia o ausencia de C eriocarpus cuatro años tras el fuego (considerando únicamente aquellos en
donde haya hubo germinación de C. eriocarpus) en un escobonal de C. eriocarpus quemado en 1993 en
la Siena de Gredos.
Pares de variables QL E p
Cobertura total (1994) vs. Germinación total postfuego 249 0.00 0.995
Cobertura total (1994) vs. Densidad postfuego (1997) 132 8.02 0.005~
Cobertura total (1995) vs. Densidad post&ego (1997) 132 8.95 0.003**
A. truncatula (1995) vs. Densidad postfuego (1997) 132 12.68 0.001***
R. angiocarpus (1995) vs. Densidad postfuego (1997) 132 5.27 0.023*
Cobertura total (1997) vs. Densidad postñiego (1997) 38 5.15 0.029*
4.3.4.2. Análisis espacial
Los correlogramas cruzados entre la cobertura total de herbáceas en junio de
1994 frente a las germinaciones totales que ocurrieron tras el fuego (hasta dicho mes, ver
capitulo 2) resultaron con dependencias espaciales muy débiles (Tabla 4.11, Fig. 4.9).
Sin embargo, si existió una dependencia espacial moderada, y de signo negativo, entre la
cobertura total de herbáceas en junio de 1994 frente a la población superviviente de C.
eriocarpus al final del periodo estudiado, cuatro años tras el fuego. La dependencia
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espacial de la especie más importante en dicho año, R. angiocarpus, fUe más baja que la
obtenida en el catee con la cobertura total.
No obstante, la cobertura total de herbáceas en junio de 1995 presentó una
dependencia espacial de casi un 26% frente a la población de C. eriocarpus cuatro años
tras el fUego, es decir mayor que en 1994 (Tabla 4.11). Al igual que ocurrió en 1994,
dichas relaciones espaciales fueron de signo negativo. Esta dependencia espacial conjunta
fue aun mayor para la especie dominante, A. truncatula (29%), pero menor para las dos
especies que le siguieron en importancia en dicho año. El rango en el que se obtuvieron
dichas dependencias espaciales entre A. truncatula y la población de C. enocarpus
cuatro años tras e] fuego fUe de 24.4 m.
Tabla 4.11. Parámetros de los modelos a los que se ajustaron los correlogramas cruzados de la
cobertura total y principales especies en diferentes momentos del muestreo frente a la germinación total
tras el fuego y la densidad cuatro año después del fuego. Estas dos últimas variables fueron analizadas de
manera semicuantitativa (ver capitulo 2). Estudio realizado con intervalo máximo activo de 50m y
distancia miima de entre observaciones de 2m. C0: Semivarianza a la distancia cero; C0 + C:
Semivarianza a la distancia máxima de correlación (A6); %: Distancia máxima de correlación o rango
(expresado en mctros), DE Dependencia espacial ó varianza estructural, es el porcentaje de varianza
determinado por el factor espacial (C 1 C0 + C) * 100 e IBA: Indicativo de la bondad de ajuste.
Pares de variables Modejo Co Co + C A0(m) DE. (%> IBA.
Cobertura total (1994) vs.
Germinación total postfuego
Esférico 0.92 1.04 28.1 11.5 5.8 iO’
3
Cobertura total (1994) vs.
Densidad postfiiego (1997)
Esférico -6.80 -1.05 20.3 23.8 3.6 10~~
Ru¡nexangiocarpus(1994)vs.
Densidad postfuego (1997)
Esférico -0.81 -1.02 11.4 20.6 2.710-a
Cobertura total (1995) vs.
Densidad postfuego (‘97)
Esférico -0.81 -1.09 33.8 25.7 2.4 1ff3
Agrostistruncatula (I995)vs.
Densidad postfuego (1997)
Esférico -6.75 -1.06 24.4 29.3 5.1 íO’3
Ruinexangiocarpus(1995)vs.
Densidad postfuego (1997)
Esférico -0.81 -1.01 10.9 19.8 1.610~
Micropvru~n tenellum (1995) vs.
Densidad postfuego (1997)
Esférico -6.81 -1.01 10.4 19.8 1.8 io3
Cobertura total (1997) vs.
Densidad postfuego (1997)
Esférico 0.80 1.06 18.2 24.5 1.7 ío3
.4grostis truncatula (1997) vs.
Densidad postfuego (1997)
Esférico 0.80 1.03 11.1 22.3 2.1 íO’3
133
Dinámica y patrón espacial postincendio de la comunidad vegetal Capitulo 4
En 1997, descendieron las dependencias espaciales de las variables cobertura
total de herbáceas y A. truncatula frente a la población de C. eriocarpus cuatro años tras
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Fig. 4.9. Correlogramas cruzados de la cobertura total en 1994 frente a la germinación total tras el fuego
(A) y cobertura en 1994, 1995 y 1997 (B-D) y principales especies en 1995 (E-F) frente a la y la
densidad de C eflocarpus cuatro año después del fuego en un escobonal de C. eriocarpus
quemado en 1993 en la Sierra de Gredos. La densidad de C. eriocarpus cuatro año después del
fuego y la germinación total tras el fuego fueron analizadas de manera semicuantitativa (ver
capítulo 3). Estudio realizado con intervalo máximo activo de 50m y distancia minima de entre
observaciones de 2m. C0: Semivarianza a la distancia cero; C0 + C: Semivarianza a la distancia
máxima de correlación (A0); i%: Distancia máxima de correlación o rango (expresado en
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44 DISCUSIÓN
4.4.1 Dinámica postincendio a corto plazo de la comunidad vegetal
El rebrote de las plantas herbáceas flie el principal mecanismo de regeneración de
la vegetación en los primeros meses después del fuego. Una de las especies responsable
de esta rápida respuesta fue Rumex angiocarpus, especie que dominó el primer año tras
el fuego. A partir del primer año, Agrostis truncatula, también rebrotador facultativo,
experimentó un incremento importante en su abundancia, llegando a dominar claramente
cuatro años tras el fuego (Tabla 4.1). Hubo un grupo de especies, en el que abundaron
las anuales, que alcanzaron el máximo de cobertura en el primer (o segundo) año tras el
fUego y luego desaparecieron prácticamente al cuarto año (Micropyrum tenellum,
Anthoxanthum aristatum y Spergula morisonii). Otras especies perennes hemicriptófitas
además de Agrostis truncatula como Digitalis thapsi, Festuca elegans y el terófito
Senecio sylvaúcus permanecieron en la comunidad, no experimentando descensos a
pesar del incremento en cobertura de A. truncatula a partir del segundo año.
Nuestros resultados muestran que la dinámica de la comunidad obtenida en este
estudio fue diferente a la encontrada en otras parcelas quemadas como matorral en esta
zona. Asi, las especies leñosas (U eriocarpus y H. viscosum) cuatro años después del
fuego no llegaron a alcanzar el 3% de cobertura, mientras que la media de otras parcelas
con la misma edad tras el fuego estuvo en tomo al 60% (Faraco et al. 1993, Moreno et
al. 1995). Igualmente, estos datos muestran una regeneración de la cubierta vegetal
inferiores a los obtenidos en otros ecosistemas mediterráneos europeos (Arianoutsou
1984, Casal 1987, Abad et al. 1997), australianos (Hobbs y Atkins 1990) y californianos
(Keeley et al. 1981, Keeley y Keeley 1981, Keeley y Keeley 1984). Otro tanto ocurrió
con las especies herbáceas que tuvieron un desarrollo de cobertura más lento que lo
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habitual en estas zonas (Faraco et al. 1993; Moreno et al. 1995) aunque cuatro años tras
el fuego estas especies parecían seguir aumentando su cobertura. Este colapso de la
comunidad vegetal, que se une al de la población de la principal especie leñosa, muestra
que la respuesta de este matorral puede ser altamente inestable como consecuencia del
incendio, dejándolo prácticamente desprovisto de cubierta vegetal que le permita resistir
a la erosión. Dado que se estima que el riesgo de erosión es elevado con valores de
recubrimiento inferiores al 30% (Thornes 1990), durante los cuatro primeros años tras el
fuego este matorral estuvo prácticamente desprovisto de protección. Ciertamente, como
consecuencia de las lluvias en otoño (Fig. 3.2) pudieron observarse masivos fenómenos
de erosión en la parcela (observación personal). Las lluvias otoñales en zonas
incendiadas pueden conllevar fenómenos erosivos muy importantes (Bautista et al. 1997)
Esta dinámica de la comunidad herbácea, dominada por especies perennes
rebrotadoras desde el primer año tras el fuego, coincide con estudios tras el fuego en la
Comunidad Valenciana (Abad et al. 1997) y es diferente a la descrita para otros tipos de
vegetación mediterránea, principalmente pinares, en las que los terófitos juegan un papel
más importante en los primeros años tras el fuego (Trabaud et al. 1985, Thanos et al.
1989, Kazanis y Arianoutsou 1996, Pérez y Moreno 1998). Dinámicas similares a la
aquí encontrada han sido descritas en fuegos de vegetación subarbustiva de la costa
californiana (Westman 1981, Keeley y Keeley 1984). Al igual que en nuestro caso, la
comunidad herbácea postincendio estuvo mayoritariamente dominada por gramíneas,
aunque en el caso californiano la regeneración de las especies leñosas, fundamentalmente
por via de rebrote, fue mayor, lo que repercutió en una disminución más temprana de la
cobertura de especies herbáceas, a diferencia de lo sucedido en nuestro estudio.
La existencia en etapas intermedias de la sucesión postincendio de especies
herbáceas perennes coincide con lo obtenido para otras zonas en la Sierra de Gredos, en
las que a medida que avanza la sucesión estas especies tienden a ganar protagonismo
(Faraco et al. 1993). Esto mismo ha sido descrito para otros ecosistemas de matorral
mediterráneo, como el fynbos surafricano y los brezales australianos (Spetch 1969,
Krugger 1983). Igualmente, en la vegetación madura de lagarriga francesa se encuentran
este tipo de herbáceas perennes, como es Brachypod¡um ratnosum, aunque dispersas y
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ligadas a lugares con alta frecuencia de fuegos (Spetch 1969, Trabaud 1973). También
existen ejemplos en el chaparral, como es Seipa lepida en zonas dominadas por
Ceanothus megacarpus (Kruger 1983). Estas especies herbáceas perennes suelen tener
un crecimiento rápido tras e] fuego, Jo que las permite disputar e] espacio a especies
arbustivas y subarbustivas, son bastante longevas y poseen una capacidad reproductiva
entre periodos largos de fUego, ocupando claros dentro del matorral (Kruger 1983). En
la comunidad valenciana ha sido estudiada la dinámica postincendio de Brachypodiu,n
retusum (Abad et al. 1997). Esta gramínea hemicriptófita perenne, al igual que A.
truncatula, es responsable de gran parte del recubrimiento vegetal en zonas incendiadas
y al igual que en nuestro caso desde los primeros años suele ser la especie dominante del
estrato herbáceo (entre el 20 y el 40 % el primer año tras el fuego). Esto es debido en
gran parte a su vigoroso rebrote el primer alio tras el fuego gracias a su alta relación de
biomasa subterránea/biomasa aérea, reflejo de su adaptación a las perturbaciones. De
hecho, su biomasa se ve favorecida en situaciones de altas frecuencias de fuego con
respecto a otras especies. Estos autores apuntan la existencia de una relación compleja
entre variables meteorológicas, recurrencia de fuegos y competencia interespecifica con
respecto al a respuesta de B. retusum. Quizás A. truncatula esté jugando un papel similar
al jugado por B. retusum en la sucesión postincendio de otros ecosistemas.
Nuestros resultados muestran que, si bien, en general, las entradas de nuevas
especies con el paso del tiempo fue la nota dominante, otras, sin embargo, tuvieron una
clara tendencia a desaparecer, y ello a pesar de la baja cobertura total de las plantas, lo
que indica que otros factores debieron jugar un papel en ello. Llama la atención, por
ejemplo, la práctica desaparición de Rumex angiocarpus, después de ser dominante
durante los dos primeros años, sin que se detectase relación alguna significativa con la
otra especie que aumentó su cobertura, Agrosus truncatula. Su abundancia en el
segundo año y la notable producción de frutos y semillas que se observó (observación
personal) indican que factores asociados al reclutamiento deben haber sido los
responsables de que esta especie no siguiese jugando un papel importante en la
comunidad. Otro tanto podría decirse de Anthoxanthum anstatum o de Micropyrum
tenellum, cuya desaparición de la comunidad parece clara al cabo del cuarto alío tras el
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fuego. El conocimiento de los factores que determinan estas dinámicas es un aspecto de
la ecología del fUego de los matorrales mediterráneos que merece ser estudiado en
detalle.
Nuestros resultados muestran que las dos variables elegidas para caracterizar la
comunidad (riqueza específica media y cobertura total) tuvieron efectos diferentes en su
dinámica temporal. Así, la riqueza específica media en 1994 permaneció siempre
correlacionada positivamente y de forma significativa con dicha variable en los años
sucesivos, lo que indica una mayor inercia de las condiciones iniciales. Los cuadrados
ricos en especies en el primer año tras el fuego lo siguieron siendo al cabo del cuarto
ano. Eso no fue así con la cobertura total, cuya relación en el cuarto año consigo misma
en el primer año no fUe estadísticamente significativa. Por tanto, parece que el estado
inicial si determinó en parte lo que ocurrió al menos hasta el segundo año tras el fuego,
pero en el cuarto año desapareció tal influencia.
4.4.2. Dinámica de la estructura espacial de la comunidadyfadores determinantes
Aunque no tenemos datos para la comunidad entera antes del incendio, los
patrones espaciales obtenidos en el capítulo anterior sugieren que, como consecuencia
del incendio, la configuración espacial de la comunidad cambió drásticainente, pasando
de un sistema poco estructurado espacialmente, a escalas de hasta unas decenas de
metros, a otro fuertemente estructurado, con un alto nivel de dependencia espacial para
algunas de las principales variables descriptoras de la comunidad o de alguna de las
especies principales. Este hecho se ve reforzado por la configuración espacial con
“efectos agujero” muy marcados, lo que indica una configuración en manchas claramente
diferenciadas que se repiten en el espacio. Los factores que detenninaron esta
configuración espacial fueron tan importantes para el caso de la riqueza que cuatro años
tras el fuego todavía eran patentes, aunque con ligeras variaciones y diferencias para las
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distintas variables, como se comenta más adelante. Estos patrones espaciales no se
debilitaron con el paso del tiempo, aunque seria de esperar que así ocurra transcurrido un
lapso mayor de tiempo (Kershaw 1958, Brereton 1971, Shafi y Yarranton 1973,
Yarranton y Morrison 1974, Dale y Mclsaac 1989), aunque haya casos que no permitan
generalizar esta asunción (Anderson 1967, Dale y Blundon 1990 y Sheafer 1993).
Nuestros resultados muestran la diferente respuesta de las plantas en lo que
podemos denominar variables cuantitativas del sistema (cobertura vegetal) o cualitativas
(riqueza específica). Mientras que la cobertura vegetal sufrió cambios notables con el
tiempo y, poco a poco, pareció perder fUerza su estructuración espacial, en el caso del
grado de dependencia espacial de la riqueza específica permanecieron altos y sin una
tendencia a la disminución. Esto indica una mayor inercia en el caso de la riqueza
específica, cuyo patrón espacial seguía siendo casi el mismo cuatro años tras el fuego,
todo ello incluso a pesar del trasiego de especies que ocurrió durante este tiempo.
De los diferentes factores que pudieron intervenir en la configuración espacial
comentada parece claro que la gravedad del fuego, medida esta por el diámetro de las
ramas quemadas, fue el factor determinante, como lo ayala la covariación espacial
conjunta de casi el 70% entre esta variable y la riqueza específica. Aunque la relación
con la biomasa antes del incendio fue también importante, la mayor relación la hubo con
el diámetro de las ramas quemadas, tanto al nivel espacial como al no espacial. Todo ello
implica que variaciones en la cantidad y calidad de la biomasa antes del fuego pueden
suponer variaciones en la gravedad del fuego (segundo capítulo) y determinar
importantes configuraciones espaciales en algunas de las variables de la vegetación,
como son la cobertura total o, en mayor medida, la riqueza específica. Esta no linealidad
entre estos procesos es, sin duda, uno de los aspectos más sobresalientes de este estudio.
El hecho de que en los ambientes quemados, sobre todo en las zonas altamente
productivas como son las aquí estudiadas, la configuración espacial de variables
representativas de la respuesta vegetal, como es la riqueza específica, puedan estar
condicionadas por variaciones espaciales del combustible, hace que debamos tener en
cuenta estas variaciones espaciales de forma panicular a la hora de estudiar los efectos
del fuego.
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Al nivel espacial y a escala 2 x 2 m, la variables generales del estado de la
comunidad, como fueron el índice de riqueza y la cobertura total, presentaron un patrón
claramente contagioso con intensidades de patrón altas y existiendo una periodicidad en
tomo a 40 m, indicada por un claro efecto agujero (Tabla 4.5 y Fig. 4.3 y 4.4). Los
patrones espaciales de las variables riqueza y cobertura que aparecieron dentro de las
manchas de 40 m presentaron un aumento del tamaño de las manchas (Tabla 4.5). Sin
embargo, la periodicidad cada 40 m se mantuvo desde 1994 a 1997 en el caso de la
riqueza específica y en 1994 y 1995 en el caso de la cobertura total. La mayor parte de
los trabajos anteriores coincidieron en que la escala de estudio tiende a aumentar a
medida que avanza la sucesión (Kershaw 1958, Greig-Smith 1964, Anderson 1967,
Brereton 1971, Yarranton y Morrison 1974, Dale y Mclsaac 1989), aunque estos
estudios fueron a más largo píazo que en el presente trabajo. Por otro lado, Dale y
Blundon (1990) y Sheafer (1993) no encontraron diferencias importantes en la estructura
espacial con respecto a la etapa sucesional.
La dependencia espacial de la riqueza estimada disminuyó en 1995 y en 1997
volvió a los valores obtenidos en 1994, mientras que la dependencia espacial de la
cobertura total descendió, especialmente entre 1995 y 1997. Los descensos importantes
en la intensidad de patrón espacial se pueden producir en etapas de clímax o en etapas de
cierta estabilidad (Shati y Yarranton 1973). En nuestro trabajo, mientras la variable
cobertura tiende hacia una etapa de cierta estabilidad, la riqueza estimada parece aún
estar en fase de transición o reajuste, a juzgar por los elevados valores de dependencia
espacial en 1997.
4.4.3. Dinámica delpatrón espacialpor especies
El hecho de que la cobertura en 1994 estuviese relacionada con la riqueza
específica en ese año y sucesivos años y que, a su vez, estuviese relacionada con la
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cobertura de las dos especies dominantes (A. truncatula y R. angiocarpus), sugiere que
esas zonas actuaron como sitios seguros, los cuales pudieron actuar como centros de
dispersión y recolonización del sistema entero. La mayor cobertura alcanzada en esos
cuadrados por las dos especies dominantes no parece que fUera negativa para la
progresión del sistema, por cuanto sólo en el cuarto año la relación entre la cobertura de
A. truncatula y la riqueza específica media se hizo significativamente negativa. La
dinámica de A. truncatula sugiere que esta especie siguió expandiéndose con el paso del
tiempo, y no fue hasta el cuarto año en que terminó afectando negativamente a otras
especies. Por el contrario, la dinámica de R. angiocarpus, cuya relación con la riqueza al
cabo del cuarto año fue positiva aunque no significativa, probablemente debido a la
desaparición de esta especie en el cuarto año, sugiere que la liberación de espacio
permitió la entrada de nuevas especies.
Hubo diferencias en la dinámica espacial de las distintas especies, concretamente
de A. truncatula y R. angiocarpus. Esta última fue la especie dominante en cuanto a su
frecuencia en 1994 y la segunda en importancia en 1995, presentó tamaños de mancha
similares a los de la cobertura total (15 m), aunque con una disminución del grado de
dependencia espacial. Dado que de un año a otro la frecuencia y cobertura de esta
especie aumentó esto sugiere que la especie se expandió ligeramente por toda el área de
una forma más bien aleatoria, sin una clara expansión a partir de las zonas en las que
estaba inicialmente, y manteniéndose principalmente en los sitios ya colonizados. El
hecho de que presentase un patrón similar al de la cobertura y que, además, se
relacionase positiva y significativamente con esta variable en los dos primeros años indica
que, probablemente, los factores que contribuyeron a conformar a la cobertura total
fueron los que actuaron sobre esta especie.
La dinámica de A. truncatula fue muy diferente, aumentando en el tamaño de las
manchas y, especialmente, en su grado de dependencia espacial. Esto sugiere que la
colonización de A. truncatula tuvo lugar a partir de unos pocos focos a partir de los
cuales fue colonizando el espacio de forma contagiosa, dando lugar a patrones que
aumentan de tamaño y se hacen más acusados. Sin embargo, Abad et al. (1996), aunque
no realizaron medidas especificas, no encontraron un patrón espacial contagioso para
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Brachypod¡um retusum, una especie que puede jugar un papel tras el fuego similar al de
A. truncatula. Este aumento del tamaño de la mancha entre el segundo y cuarto año tras
el fuego (de 9 a 36 m) probablemente fuera debido a la unión de varias manchas de 9 m
citadas, como ha sido documentado en trabajos anteriores (Greig-Smith 1964, Yarranton
y Morrison 1974, Dale y MacIsaac 1989. Esta agregación de manchas fue causada
probablemente por la colonización de nuevas zonas a través del desarrollo de los
rebrotes y al establecimiento de nuevas plántulas a partir del segundo año tras el fuego
(obs. pers.).
Dado que ninguno de los tamaños de mancha obtenidos para A. truncatula
tuvieron que ver con los obtenidos para la riqueza específica o la cobertura, esto sugiere
que la dinámica espacial de esta especie fue diferente, y al margen de los principales
factores que conformaron el espacio tras el fuego. Es posible que las semillas de Agrostis
truncatula sean fácilmente destruidas por el fuego. Agrostís truncatula no presentó un
establecimiento importante de nuevas plantas hasta el segundo año tras el fuego (obs.
persj, como ocurrió con St¡pa lepida en la vegetación costera de California (Keeley y
Keeley 1984) y con B. retusum en el levante español (Abad et al. 1997). Los nuevos
reclutamientos, ocurridos después de 1995, pudieron ser importantes en los cambios en
el patrón espacial de A. truncatula. Por otro lado, dentro de estas zonas de 36 m
delimitadas por el efecto agujero que se repitieron en el espacio, se encontró que el
cambio era suave, indicativo de un gradiente.
Por último, la tercera especie para la que se pudo estudiar el patrón espacial, fue
Micropyrum tenellum en 1995, año en el que fue suficientemente frecuente para poder
aplicar dicho análisis. Dicho análisis indicó que sus manchas fueron menos acusadas pero
de rango similar a lo obtenido para 1?. angiocarpus, lo que indica una dinámica similar, y
lo que corrobora con el hecho de que esta especie tendiese a desaparecer también en el
cuarto ano.
Por tanto, nuestros apuntan a que las especies estudiadas se comportan de forma
diferente y que, cambios en la estructuración espacial del ecosistema pueden ser
decisivos en dinámicas ulteriores. Dado los cambios observados aquí, suficientemente
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importantes como para que en un siguiente incendio pudiesen alterarse los patrones de la
gravedad del fUego, es posible que estemos ante un sistema altamente inestable, con
dinámicas espaciales poco conocidas pero que pueden ser decisivas para su
ifincionamiento y mantenimiento. Nuevamente nuestros resultados muestran la variable
espacial también debe ser abordada para el conocimiento de las relaciones entre especies.
4.4.4. Relaciones espaciales entre la cobertura total y las especies más abundantes
con respecto a la población de C. eriocarpus
La germinación de C. eriocarpus no estuvo relacionada con la cobertura de
herbáceas en junio de 1994 debido a que se produzco antes de esta fecha, cuando al
cobertura de herbáceas era más baja. Esto se ve confirmado por el análisis de correlación
con coeficientes no significativos, las diferencias no significativas entre las medias de
cobertura en zonas donde hubo o no hubo germinación y el análisis espacial conjunto con
escasa dependencia espacial.
Sin embargo, la dinámica de la mortalidad sí pareció estar relacionada con la
cobertura de herbáceas, como lo demuestra el grado de dependencia espacial negativo
entre la densidad de plántulas de (7. eriocarpus en 1997 con respecto a la cobertura en
1994, y en mayor medida con respecto a la cobertura en 1995. Esta dinámica de
mortalidad relacionada con la cobertura en 1994 y 1995 pudo contribuir a mantener la
estructura espacial contagiosa de la germinación de (7. eriocarpus, para seguir siendo
contagiosa en 1997. Las especies responsables de esta posible competición entre las
especies herbáceas y (7. eriocarpus, fueron R. angiocarpus en 1994 y 1995 y, más
claramente, A. truncatula en 1995, como índica el mayor coeficiente de correlación, su
mayor dependencia espacial conjunta con la densidad de plántulas de (7. eri’ocarpus en
1997, que la presentada por la cobertura total y las medias de cobertura superiores en
aquellos sitios donde la densidad cuatro años tras el fuego de (7. eriocarpus fue menor.
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Por otro lado, la cobertura de herbáceas en 1997 estuvo relacionada positivamente con
respecto a la densidad de (7. eriocarpus en 1997, posiblemente porque los individuos de
esta especie habían alcanzado tal desarrollo que la competencia con las herbáceas ya no






5.1. Patrones espaciales del combustible y de la gravedad del fuego
1. Las variables indicadoras de la cantidad y calidad del combustible no
necesariamente presentan los mismos patrones, en cuanto a su grado de dependencia
espacial o en cuanto al tamaño de las manchas que forman.
2. En general, la intensidad de los patrones espaciales del combustible fue escasa,
menor para la biomasa total que para las variables indicadoras de la calidad del mismo, y
sin aparente relación con variables indicadoras de la calidad del suelo, como es su
pedregosidad.
3. El patrón espacial de la gravedad del fuego fue muy acusado, con una
estructura compleja que refleja, en orden de importancia relativa, las variaciones
espaciales en la calidad y en la cantidad total de combustible antes del fuego.
4. La intensificación del patrón espacial de la variable indicadora de la gravedad
del fuego indica que pequeñas variaciones en la distribución espacial del combustible
pueden significar grandes variaciones en la gravedad del fuego. Esta falta de linealidad en
la relación puede ser importante a la hora de determinar los impactos del fuego.
5. El diámetro minimo de las ramas quemadas, acompañado de un conocimiento
detallado de las relaciones alométricas de las especies en estudio, puede ser un buen
procedimiento para determinar el patrón espacial de la gravedad del friego.
147
Conclusiones Capítulo 5
5.2. Demografía y patrón espacial postincendio de U striatus subsp.
ertocarpus
1. Como consecuencia de un sólo fuego las poblaciones de (7. eriocarpus pueden
sufrir importantes reducciones en el número de individuos y grandes cambios en su
estructura espacial, haciéndolo pasar de un matorral poco estructurado espacialmente y
de grandes manchas a otro bien estructurado espacialmente y con manchas de tamaño
más pequeño.
2. La germinación de (7. eriocarpus tras el fuego se produce fundamentalmente
durante marzo, abril, mayo y excepcionalmente en junio. El crecimiento y la
supervivencia de estas plantas es independiente de la fecha de germinacion.
3. La mortalidad de las plantas que germinan tras el incendio es importante en el
primer año, mientras que en el segundo año la mayoría de ellas sobreviven. La
mortalidad se produce en cualquier momento desde la emergencia, y, aunque en el
verano puede aumentar, es prácticamente tan importante durante la primavera como
durante el verano.
4. La germinación total de (7. eriocarpus y las plantas establecidas de esta misma
especie cuatro años tras el fuego, así como sus patrones espaciales son poco predecibles
en fUnción de las variables caracterizadoras del sistema antes del fuego (como es la
densidad, la biomasa o la pedregosidad) ni tampoco en función de la gravedad del
mismo. No obstante, la gravedad del fuego resultó espacialmente el factor más
relacionado, e inversamente, con la germinación total postincendio.
5. La intensidad del patrón espacial de la población de (7. eriocarpus, tras un
inicial incremento, tiende a disminuir, aunque la intensidad siguió siendo importante
cuatro años tras el fuego. El tamaño de las manchas tiende a aumentar ligeramente
durante los dos primeros años para estabilizarse al cuarto alio tras el fuego.
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5.3. Dinámica y patrón espacial postincendio de la comunidad vegetal
1. Los escobonales de (7. eriocarpus pueden ser colapsados y sustituidos por
sistemas dominados por especies herbáceas perennes rebrotadoras como consecuencia
del fuego. Esto implica una mayor susceptibilidad a pérdidas de suelo por erosión y a la
inestabilidad del ecosistema.
2. La dinámica temporal y espacial de la comunidad vegetal tras el fuego son
diferentes, de manera que las dinámicas temporales no necesariamente se corresponden
con dinámicas equivalentes al nivel espacial, esto es, un aumento en la abundancia o
frecuencia de una variable caracterizadora de la comunidad o una especie no siempre
implica cambios en su patrón de distribución espacial.
3. Las dinámicas temporales del patrón espacial de la riqueza de especies y la
cobertura vegetal son diferentes. La cobertura vegetal tiene una dinámica más rápida, y
al cabo del tiempo, se diferencia de su estructura inicial postincendio. Sin embargo, la
riqueza específica presentó una estructuración espacial más duradera en el tiempo, lo que
implica una mayor influencia de los estadios iniciales en cuanto a riqueza de especies.
4. La gravedad del fuego determina la configuración espacial de la riqueza
específica y, en menor medida, de la cobertura vegetal. La gravedad del fuego influye
negativamente en ambas variables durante los dos primeros años tras el fuego. Los
aspectos de la calidad del ecosistema, expresado por su riqueza específica pueden tener
una mayor sensibilidad a la gravedad del fuego y mostrarla durante más tiempo, que
otros aspectos más cuantitativos, como los relacionados con la abundancia vegetal, tales
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5. Aunque de forma indirecta, parece que la supervivencia de la población
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por la abundancia, especialmente durante los dos primeros años, de especies herbáceas
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Apéndice. Inventario de especies y biotipos
Familia Especie Biotipo
Amaryllidaceae






























Va/pía myuros Teté lío
Hypolepidaceae
Pter¡d¡um aqu¡l¡num Geáfito rizomatoso
Juncaceae
Luzula lactea Hemicriptófito
Papilo na ceae
Cyt¡sus eriocarpus Nanofanerófito
Omithopus compressus Terófito
Polyganaceae
Rumex angiocarpus Hemicriptófito
Scrophulariaceae
Digitalis thaps¡ Hemicriptófito
Linaña nívea Hemicriptófito
Linaria elegans Terófíto
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